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A degradação da qualidade da água pelo despejo de efluentes vem colocando em 
risco a saúde dos organismos, inclusive das populações humanas, sendo um 
problema ambiental de escala global. Os efluentes provenientes dos laboratórios das 
instituições de ensino e pesquisa, mesmo sendo compostos por misturas complexas, 
são raramente avaliados e fiscalizados por orgãos ambientais. Desta forma, o 
presente estudo objetiva avaliar os efeitos genotóxicos em indivíduos de Astyanax 
altiparanae expostos aos efluentes químicos pré e pós-tratamento, provenientes de 
laboratórios do Departamento de Engenharia Química da Universidade Federal do 
Paraná, através da técnica do ensaio cometa e teste do micronúcleo (MN) e 
alterações morfológicas nucleares (AMN). Os peixes foram expostos às 
concentrações de 10%, 50% e 100% do efluente bruto (EB) e do efluente tratado 
(ET) pelo período de 96 horas, foram utilizados 60 peixes por concentração do 
contaminante, sendo amostrados 15 indivíduos a cada 24 horas. O ensaio cometa 
foi avaliado em eritrócitos e células branquiais. As freqüências de micronúcleo (MN), 
alterações morfológicas nucleares (AMN) e eritrócitos imaturos (EI) foram analisadas 
em eritrócitos. Os resultados obtidos através do ensaio cometa indicam que em 
todas as concentrações e períodos de exposição, ambos os efluentes induziram 
danos no material genético dos tipos celulares avaliados. Tanto nos eritrócitos 
quanto nas células branquiais houve redução do efeito genotóxico no tempo de 48 
horas na concentração de 10%. De maneira geral, o ET apresentou maior potencial 
genotóxico do que o EB nas concentrações de 50% e 100%. Foram obtidas baixas 
freqüências de MN e AMN, sendo observado decréscimos nas freqüências de MN 
em todos os grupos contaminados no tempo de 72 horas e nas freqüências de AMN 
nos grupos contaminados com os efluente tratado nos tempos de 24 e 48 horas e 
decréscimo na freqüência de EI em todos os tratamentos. Ambos os efluentes 
induziram danos no material genético e apresentaram caráter citotóxico, 
evidenciando que os efluentes avaliados causam risco ao ecossistema. 
  













The water quality degradation through effluent discharge is putting organisms, 
including human populations in health risk, being an environmental problem of global 
scale. Effluents from the laboratories of education and research institutes, despite 
being composed of complex mixtures, are rarely evaluated and oversight by 
environmental agencies. Thus, this study aims to evaluate the genotoxic effects in 
Astyanax altiparanae after exposure to raw and treated effluents from the 
laboratories of the Department of Chemical Engineering at the Federal University of 
Parana, using the technique of comet assay, micronucleus (MN) and nuclear 
abnormalities (NA) test. Fish were exposed to concentrations of 10%, 50% and 100% 
of raw effluent (RE) and treated effluent (TE) for 96 hours, and were sampled every 
24 hours. The comet assay was assessed in erythrocytes and gill cells. The MN, 
nuclear abnormalities (NA) and immature erythrocytes (IE) frequencies were 
measured in erythrocytes. The results obtained through the comet assay indicate that 
in all concentrations and exposure times, both effluents induced DNA damage in the 
cell types analyzed. In erythrocytes and gill cells was observed decreased in the 
genotoxic effect at the time of the 48 hours in the lowest concentration. In general, at 
higher concentrations, the TE shows more genotoxic effects than RE. Were obtaided 
low frequencies of MN and AN. Decreases in MN frequencies in all contaminated 
groups was obtained at 72 hours, in NA lower frequencies were obtained in TE 
groups at 24 and 48 hours. Decreases in EI frequencies were observed at all groups.  
Both effluents induced DNA damage and showed cytotoxic effect, concluding that the 
effluents from laboratories evaluated cause risk to ecosystem. 
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1  INTRODUÇÃO 
 
 
1.1  Degradação dos ambientes aquáticos 
 
 
 Os ecossistemas aquáticos representam componentes críticos do ambiente 
global com essencial contribuição para biodiversidade e produtividade ecológica e 
proporcionam grande variedade de serviços insubstituíveis para a população 
humana (POFF et al., 2002) que incluem o uso de água potável, de irrigação, uso 
industrial e doméstico, desenvolvimento de aquicultura e geração de energia 
hidrelétrica, navegação, manutenção da fertilidade do solo, equilíbrio térmico do 
planeta, diluição de efluentes, atividade recreacional e beleza paisagística (POSTEL, 
2007; SPERLING, 1993). 
O Brasil é rico em recursos hídricos e detém cerca de 8% da reserva de 
água doce do planeta, sendo que 80% encontra-se na região Amazônica, ficando os 
restantes 20% nas áreas onde se concentra 95% da população (ASSIS, 1998).  
Em função da distribuição populacional ser geograficamente 
desproporcional, a alta demanda por água afeta córregos, rios, lagos, aquíferos e 
ecossistemas aquáticos relacionados (FITZHUGH e RICHTER, 2004). Além disso, o 
crescimento populacional desordenado gera diversos impactos sobre os 
ecossistemas naturais, que direta ou indiretamente afetam os recursos hídricos.  
A alteração da paisagem pela urbanização afeta a dinâmica dos 
ecossistemas aquáticos, através da modificação de canais de rios e margens de 
lagos por meio de diques, canalização, drenagem, inundações de áreas alagáveis e 
dragagem para navegação (MORAES e JORDÃO, 2002), interrompendo o 
funcionamento dos ecossistemas aquáticos em larga escala (POSTEL, 2007). 
Devido ao elevado crescimento populacional, grandes quantidades de águas 
residuais provenientes de atividades industriais, agrícolas, domésticas e hospitalares 
são despejadas diretamente nos ambientes aquáticos. Adicionalmente, a crescente 
necessidade em fornecer alimentos e energia gera uma maior devastação pela 
agricultura e pecuária, pondo em risco as nascentes e rios (ESPÍNDOLA e 
BRIGANTE, 2003).  
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O aumento da degradação dos ambientes aquáticos vem sendo 
acompanhado pela crescente demanda por água de qualidade para consumo 
humano, tornando a contaminação dos recursos hídricos um problema ambiental e 
de saúde pública. 
 
1.2  Toxicologia 
 
 
A toxicologia objetiva identificar os poluentes e descrever seus mecanismos 
tóxicos e efeitos fisiológicos em animais e seus componentes (ALCARAZ, 2000), 
levando em consideração o tempo de exposição e a concentração do agente 
xenobiótico (ZAGATTO et al., 1988). 
Os testes de toxicidade podem ser definidos como procedimentos nos quais 
as respostas de organismos-teste são utilizadas para detectar ou avaliar os efeitos 
adversos ou não de uma ou mais substâncias sobre os sistemas biológicos. Estes 
testes constituem-se basicamente na exposição de organismos a diferentes 
condições, as quais tentam simular o ambiente natural, visando assim a detectar 
seus efeitos letais e/ou subletais.  
Os testes de toxicidade aquática podem ser aplicados para determinar a 
sensibilidade do organismo em relação a um agente tóxico, para avaliar a qualidade 
de água e as concentrações seguras de agentes químicos para preservação da vida 
aquática e determinar a eficiência de diferentes métodos de tratamento de efluentes 
(METCALF e EDDY, 2003). 
Os testes de toxicidade podem ser crônicos ou agudos. O efeito crônico é 
definido como sendo a resposta a um estímulo que continua por um longo tempo, 
onde esses períodos podem durar parte ou todo o ciclo de vida dos organismos 
aquáticos (ZAGATTO et al., 1992). Geralmente, os efeitos crônicos são subletais 
sendo observados quando as concentrações do agente tóxico permitem a sobrevida 
dos organismos, no entanto, causam distúrbios em suas funções biológicas 
(GOLDSTEIN, 1988).  
O teste de toxicidade aguda avalia a capacidade inerente da amostra em 
produzir efeitos deletérios nos organismos-teste (usualmente letalidade ou alguma 
outra manifestação que a anteceda), em curto período de exposição em relação ao 
seu ciclo de vida (CONSEMA: Resolução n º 129/2006). 
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Uma medida importante nos testes de toxicidade e amplamente utilizada no 
campo da ecotoxicologia é a determinação da concentração letal mediana (CL50) 
que pode ser definida como a menor concentração de uma substância capaz de 
causar efeito deletério a 50% dos organismos. Fatores de segurança são, então, 
estimados para assegurar a proteção dos organismos em condições naturais (KNIE 
e LOPES, 2004). 
Os organismos mais utilizados em testes de toxicidade são os 
microcrustáceos Daphnia sp, Atenia sp, Ceriodaphnia sp, Mysidopsis bahiau; a 
bactéria marinha Vibrio Fischeri; os peixes Poecilia reticulada, Hemigrannus 
marginatus, Brachydanio rerio e Cheirodon notomelas; e entre o fitoplâncton pode se 
destacar Chorella vulgaris, Selenastrum capricornutum, Scenedesmus subspicatus e 
Skeletonema costatum. 
O controle e a avaliação de agentes tóxicos existentes em efluentes líquidos 
têm sido feito através da análise de substâncias específicas ou do efluente como um 
todo (CARTER, 1986).  
No entanto, a análise de substâncias isoladamente não fornece informações 
suficientes devido às inúmeras substâncias que são emitidas aos corpos d‟água 
(CETESB, 1990), e que muitas vezes não apresentam padrões de lançamento pela 
legislação brasileira. Além disso, as atividades biológicas, proporcionadas pela biota 
aquática, podem interagir com as substâncias presentes nos efluentes, tornando 
inviável a identificação de uma única substância como responsável por um 
determinado efeito (CARTER, 1986). Já análise de toxicidade de toda a composição 
do efluente remete à complexidade dos compostos e às interações que podem 
ocorrer como efeitos aditivos, sinérgicos e antagônicos (ZAGATTO et al., 1988). 
Existem poucos estudos que correlacionam a tratabilidade dos efluentes 
com sua toxicidade (QUAGLIA e QUADROS, 1995). A grande maioria dos trabalhos 
aborda principalmente as características físico-químicas do efluente e seus impactos 
no corpo receptor. O emprego de testes de toxicidade aguda em efluentes permite 
avaliar os possíveis impactos que às vezes a simples caracterização físico-química 
da água não revela (LAITANO e MATIAS, 2006). 
Os testes de toxicidade quando aliados às análises físico-químicas permitem 
a ampla avaliação dos efeitos de agentes tóxicos no ecossistema aquático 
(FRACÁCIO et al., 2003) e através de respostas obtidas com a utilização de 
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biomarcadores específicos, que atuam em outros níveis biológicos, podem gerar 
informações relevantes sobre os efeitos de substâncias complexas no ambiente. 
 
1.3  Ecotoxicologia 
 
 
A ecotoxicologia foi definida pela primeira vez por Truhaut (1969, apud 
TRUHAUT, 1977) como uma extensão natural da toxicologia, que descreve o efeito 
tóxico de vários agentes em organismos vivos, comunidades e populações. 
Essencialmente a ecotoxicologia abrange duas áreas principais: o estudo do 
ambiente e o estudo das interações de substâncias tóxicas nos organismos vivos, 
sendo uma ciência multidisciplinar, que envolve conhecimentos das áreas de 
química, biologia, farmacologia, epidemiologia, fisiologia e ecologia (CONNELL et 
al., 1999). 
Segundo Winteringham (1977), o termo ecotoxicologia é adotado como um 
estudo comparativo e integrado dos efeitos tóxicos de contaminantes sobre a fauna 
e flora, ou ecossistema ou sobre uma unidade definida destes. É o estudo do destino 
e efeito de substâncias tóxicas no ecossistema baseado em pesquisas de campo e 
laboratório (KENDALL, 1992; HOFFMAN et al., 1995), que utiliza respostas espécie-
específicas ou impactos em elevados níveis de organização (KENDALL et al., 2001). 
De acordo com a Agência de Proteção Ambiental Norte Americana (USEPA, 1998), 
é uma análise crítica dos efeitos adversos que podem ocorrer após exposição a um 
ou mais agentes estressores, sendo fundamental para a avaliação de risco ecológico 
(NEWMAN, 1996). 
A junção da toxicologia com ecologia originou uma linha científica com uma 
abordagem ampla, que investiga os efeitos tóxicos causados por poluentes naturais 
ou sintéticos e, objetiva quantificar e predizer a magnitude de estresse em 
populações naturais, comunidades ou ecossistemas, sendo importante ferramenta 
para prevenção de impactos sobre os ecossistemas e restauração de seus serviços 
e funções (MORIARTY, 1999). 
Baseando-se em alterações em uma unidade do ecossistema, pode-se 
avaliar o efeito de poluentes em indivíduos, populações, comunidades ou e/ou 
ecossistemas, que comprometem a composição e função ambiental (BROUWER et 
al., 1990). A ecotoxicologia avalia, através de técnicas e metodologias sofisticadas, o 
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impacto ambiental de contaminantes em diferentes níveis de organização biológica 
(ELLIOT et al., 2010). 
Os testes ecotoxicológicos permitem, sob condições controladas, determinar 
as concentrações dos agentes químicos que causam efeitos danosos aos 
organismos aquáticos e têm ampla utilização no desenvolvimento de padrões e/ou 
critérios de qualidade para a proteção das comunidades (BERTOLETTI, 2000). 
De acordo com Jha (2008), a simples detecção de contaminantes em 
compartimentos abióticos e bióticos não é suficiente a menos que seus efeitos 
biológicos ou ecológicos sejam devidamente avaliados, desta forma, torna-se 
necessária a utilização de biomarcadores ecotoxicológicas para determinar os 
efeitos subletais dos contaminantes em baixas doses ou concentrações e ainda 
avaliar de forma preditiva e de alta relevância ecológica os efeitos de tal exposição. 
Os biomarcadores vêm sendo aplicados em vários tipos de organismos, e 
permitem avaliar de forma sensível os efeitos agudos ou crônicos da exposição a 
agentes tóxicos que atuam na detecção de alterações em diferentes níveis de 
organização biológica. 
A National Academy of Sciences define biomarcadores como uma alteração 
em componentes, processos, estruturas ou funções em sistemas ou amostras 
biológicas. Sendo comumente utilizados como indicadores bioquímicos, fisiológicos 
e histológicos de exposição à xenobióticos ou de efeitos de contaminantes químicos 
(HUGGETT et al., 1992) e podem ser categorizados como marcadores de 
exposição, efeito ou susceptibilidade (ATSDR, 1994 apud KENDALL et al., 2001).  
Os biomarcadores são uma ferramenta de avaliação do efeito tóxico de 
substâncias poluentes que atuam em diferentes níveis de complexidade (individual, 
celular e molecular) e são utilizados para a elucidação da relação causa-efeito e 
dose-efeito na avaliação de risco à saúde. Perturbações em funções subcelulares 
podem afetar o desempenho e a saúde dos organismos e ser traduzidos em efeitos 
nas populações e comunidades (KENDALL et al., 2001). 
Jha (2008) sugere que o estabelecimento de correlações entre diferentes 
biomarcadores é importante quando há variabilidade de resposta entre espécies 
frente a um agente tóxico, como resultado de diferenças inter-específicas nas taxas 
de absorção, acumulação, metabolismo, excreção e eficiência de reparo de DNA. 
Desta forma, a adoção de múltiplos biomarcadores em uma variedade de espécies 
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está sendo defendida para uma ampla avaliação do impacto de poluentes nos 
ecossistemas. 
 
1.4  Genética ecotoxicológica 
 
 
A genética ecotoxicológica é um campo da ciência relativamente novo que 
avalia o efeito de poluentes (mutagênico, clastogênico e/ou aneugênico) no material 
genético dos organismos (KENDALL et al., 2001). Esses efeitos são denominados 
genotóxicos por induzirem alterações estruturais nos cromossomos 
(clastogenicidade) ou nas sequências de pares de bases (mutagenicidade) (AL-
SABTI e METCALFE, 1995), assim como modificações químicas ou físicas como 
aductos ou quebras nas fitas de DNA (AKCHA et al., 2004). 
Aductos são específicos à substância exposta e a ocorrência é relativamente 
rara, já as quebras nas fitas de DNA não são respostas específicas, sendo as 
primeiras e mais comuns conseqüências da exposição a agentes genotóxicos. Deste 
modo, a observação de quebras nas fitas de DNA pode fornecer informações sobre 
a formação de lesões no DNA por si só, bem como a dinâmica associada com a 
manutenção da integridade genômica, visto que quebras das fitas fazem parte do 
processo de reparo do DNA por excisão de pares de bases (NACCI et al., 1996). 
A exposição a agentes genótoxicos afeta algumas estruturas e funções do 
material genético das células (FABACHER et al., 1991) que podem levar a mutações 
(DE FLORA et al., 1991), induzir o desenvolvimento de câncer (ZEGURA et al., 
2009; BAUMANN e HARSHBARGER, 1995; BAUMAN, 1998; MYERS et al., 1991; 
VETHAK e ap RHEINALLT, 1992; FOLMAR et al., 1993), teratogêse e 
embriogênese (MITCHELMORE e CHIPMAN, 1998).  
Os efeitos genotóxicos, podem não se manifestar por diversas gerações, 
mas quando surgem podem ter um efeito significativo na população, já que muitas 
mutações afetam o desempenho dos organismos (PANDRANGI et al., 1995) e 
aumentam o risco de desenvolvimento de doenças, como a síndrome da doença 
genotóxica, que sugere que invertebrados que não obtiverem tumores, os 
genotóxicos poderiam transmitir os impactos prejudiciais sobre a saúde dos 
organismos, e em última análise, levar a população extinção (KURELEC, 1993).  
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Os agentes genotóxicos podem não causar nenhum efeito diretamente 
deletério no organismo, mas se afetar as células germinativas, pode comprometer as 
gerações subsequentes, através da indução de mutações, comprometendo a 
estrutura e desempenho populacional. 
Além dos efeitos diretos no DNA, Bickham e Smolen (1994) propõem que as 
seleções resultantes de estresse de efeitos somáticos de contaminantes podem 
levar a alterações na genética populacional que não são preditivas através do 
conhecimento dos mecanismos toxicológicos. Mudanças na composição genética de 
populações envolvem alterações na sobrevivência e recrutamento, sendo 
indicadores de efeitos adversos crônicos na estrutura e dinâmica de populações e 
comunidades (KENDALL et al., 2001; NACCI et al., 1996). 
A seleção de genótipos resistentes aos poluentes, assim como efeitos de 
gargalo genético, resulta em redução do tamanho populacional ou recrutamento e 
perda de variabilidade genética (THEODORAKIS e SHUGART, 1998).  
Desta forma, em função da ampla implicação ecológica associada à 
genotoxidade, a detecção e quantificação de danos genéticos são de grande 
interesse em estudos ambientais. O grau de integridade do DNA tem sido proposto 
como um sensível indicador de genotoxicidade e um efetivo biomarcador para o 
monitoramento ambiental (SHUGART, 1990), gerando informações essenciais para 
agências regulatórias (RIBEIRO et al., 2003). 
Embora tenham sido realizados progressos rápidos nas últimas décadas 
para determinar o impacto dos fatores ambientais sobre a indução de danos 
genéticos em populações humanas, verificou-se um progresso relativamente 
limitado para determinar o impacto de tais fatores em espécies nativas (PARSONS, 
1992; CLARK, 1993). 
 
1.4  Ensaio cometa 
 
 
O ensaio cometa recebe este nome devido a aparência de cada nucleóide 
quando submetido à eletroforese (OLIVE, 1990), sendo também conhecido como 
eletroforese em gel de célula individualizada ou single-cell gel electrophoresis 
(SCG). Neste ensaio, para a interpretação dos resultados, o “cometa” é dividido em 
cabeça e cauda, assim, as células sem ou com pouco dano no DNA não apresentam 
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cauda, enquanto as células com danos mais intensos apresentam caudas longas. O 
tamanho, intensidade da fluorescência, aspecto e outras características dos cometas 
são mensurados visualmente por microscopia ou por programas específicos de 
análise de imagem.  As medidas mais comumente utilizadas da migração dos 
fragmentos do DNA são: extensão da cauda, momento da cauda, e percentual de 
DNA na cauda. 
Atualmente o ensaio cometa é bem estabelecido, é simples, versátil, rápido 
e sensível, sendo amplamente utilizado como uma ferramenta de avaliação de dano 
e reparo no DNA, tanto quantitativamente, quanto qualitativamente em populações 
de células individualizadas (OLIVE e BANATH, 2006). 
Desde a sua criação, no entanto, o ensaio tem sido modificado em várias 
etapas (lise, eletroforese, neutralização) para torná-lo adequado para avaliar vários 
tipos de danos em diferentes células (COLLINS, 2004; SPEIT e HARTMANN, 2005).  
Ostling e Johanson (1984) foram os primeiros a quantificar danos no DNA 
em células individualizadas utilizando a eletroforese em microgel, no entanto, eles 
realizaram a técnica em condições neutras, possibilitando apenas a detecção de 
quebras de fita dupla do DNA. A modificação do pH da corrida de eletroforese, 
realizada em condição alcalina (pH > 13) por Singh et al. (1988) permitiu a detecção 
no DNA das quebras em fita simples e duplas, sítios álcali-lábeis e sítios de reparo 
tardio.  
Atualmente é possível detectar lesões no DNA (incluindo danos oxidativos), 
reparo e morte celular (apoptose) em diferentes tipos de células, sem necessitar de 
prévio conhecimento do cariótipo e da taxa de renovação celular (JHA, 2008), 
quebras de fita simples (quebras nas fitas e sítios incompletos de reparação por 
excisão), sítios álcali-lábeis, ligações cruzadas, sítios incompletos de reparo, sítios 
abásicos e quebras de fita dupla (KUMARAVEL e JHA, 2006; KUMARAVEL et al., 
2007; SINGH et al., 1989; OLIVE et al., 1990; TICE et al., 2000). 
Em relação a outros testes de genotoxicidade, como aberrações 
cromossômicas, troca de cromátides irmãs e teste do micronúcleo, as vantagens do 
ensaio cometa incluem a sensibilidade para a detecção de baixos níveis de lesões 
no DNA (uma quebra por 1010 Da de DNA) (GEDIK et al., 1992), necessidade de um 
pequeno número de células por amostra, custo relativamente baixo, fácil aplicação, 
necessita de um curto período de tempo para completar um estudo e ainda pode ser 
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conduzido em células que estão em contato primário com as substâncias 
mutagênicas/carcinogênicas (DHAWAN, 2009) . 
O ensaio cometa tem sido proposto como uma sensível, rápida, econômica e 
versátil ferramenta para a detecção de agentes genotóxicos em peixes 
(MITCHELMORE e CHIPMAN, 1998; WINTER et al., 2004; FRENZILLI et al., 2009; 
BARBOSA et al., 2010), sendo aplicado em peixes sob condições laboratoriais 
(TEBELA 1) e em biomonitoramento de diversas regiões fortemente impactadas 
(TABELA 2). 
Segundo Jha (2008) a aplicação do ensaio cometa é ampla, abrangendo 
uma série de grupos filogeneticamente distintos, utilizando grande variedade de 
agentes físicos e químicos, com os organismos em diferentes fases da vida, em 
diversos tipos celulares, sob condições de laboratório e de campo. No entanto, o 
autor ressalta que existem aspectos onde a aplicação do teste tem sido limitada, 
como: (a) atualmente o ensaio é aplicado com sucesso a um número limitado de 
espécies nativas, principalmente para aplicação em monitoramento ambiental; (b) 
são escassos os estudos ecotoxicológicos que aplicam a técnica nas células 
germinativas dos organismos; c) em espécies nativas existe pouca compreensão 




















Tipo celular Contaminante Via Tempo Concentração Resposta Referências 
 
Hoplias malabaricus 
eritrócitos Chumbo inorgânico (Pb 
2+




 (+) Cestari et al. (2004) 
Sparus aurata 
 
hepatócitos Benzo[a]pireno (B[a]P) I.P. 6, 12, 24 e 48 h 20 mg .kg 
-1
























    hídrica 1 – 35 dias 0,05; 0,5 e 5,0 mg .L
-1
 D-R Zhang  et al (2008) 
 
Mugil sp. e Netuma sp. 
 
eritrócitos 
Metil metano sulfonato 
(MMS) 
in vitro 1, 2, 6, 24 h 2, 4, 8 x 10
-5
 M D-T-R de Andrade et al. (2004) 
 
Hoplias malabaricus 
Eritrócitos e células 
renais 









Tributil estanho (TBT) e 
chumbo inorgânico (PbII) 















branquiais e renais 
Pesticida Endosulfan hídrica 
1, 7, 15, 22, 29, 
36 e 43 dias 
0,20; 0,25 e 0,50 g.L 
-1






Methamidophos e mistura 
das substâncias 
hídrica 2, 5, 24 e 96 h 2,0 g. L 
-1





Fração hidrossolúvel de óleo 
diesel 
hídrica 








hepatócitos Lodo de esgoto tratado hídrica 
0, 3, 7, 14 e 28 
dias 
0,5 e 2,5 g.L 
-1




eritrócitos Efluente de indústria suína hídrica 
7, 15, 30, 60 e 90 
dias 
Diluição efluente/água 
1:5 e 1:2 
































eritrócitos e células 
branquiais 





Água residual da extração 
petróleo  







Sedimento e efluente tratado 
da indústria de papel e 
celulose e água do rio 
receptor 
hídrica 8, 16, 24 e 72 h 
Fração solúvel do sedimento 
2,5% (efluente tratado) 
25 e 50% (água do rio  
(+) Maria et al. (2003) 
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Tabela 2.  Biomonitoramentos realizados em diferentes localidades utilizando o ensaio cometa como indicador de genotoxicidade. 
 
Nota: (+): resposta positiva/ (
_
) resposta negativa/ V.S.: variação sazonal. 
 
Área de estudo 
 
País Principais contaminantes Espécie Tipo celular Resposta Referências 
 
Lago Igapó II 
 
Brasil Efluentes urbanos e industriais Tilapia rendalli eritrócitos (+) Lemos et al. (2005) 
 
Porto de Göteborg 
 
Suécia Petróleo Zoarces viviparus eritrócitos (+) Frenzilli et al. (2004) 
 
Baía de Paranaguá 
 
Brasil 
Petróleo e metanol 
(Derramamento avaliado após 2 semanas) 
Cathorops spixii eritrócitos (+) Katsumiti et al. (2009) 
 
Firth of Forth 
 
Escócia Efluente industrial Pholis gunnelus eritrócitos (
_
) Bombail et al. (2001) 
 
Canal Oriental Inglês 
 
França 
Hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (PAHs) 
e Policlorobifenóis (PCBs) 
Limanda limanda eritrócitos (+) Akcha et al. (2003) 
 
Rio São Joaquim 
 
Estados Unidos da 
América 
Lixiviação de resíduos agrícolas C. occidentalis eritrócitos (+) Whitehead et al. (2004) 
 
Rios em Birmingham 
 









Resíduos industriais e urbanos, presença de metais 
pesados 
Oreochromis niloticus eritrócitos (+) Barbosa et al. (2010) 
Três riachos na região 
nordeste do país 
Alemanha Resíduos industriais, urbanos e agrícolas Gasterosteus aculeatus eritrócitos V.S. Winzinger et al. (2007) 
 
Lagoa dos Patos 
 





) Amado et al. (2006) 
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1.5  Teste do micronúcleo  
 
 
O teste do micronúcleo (MN) foi desenvolvido por Boller e Schmid (1970) em 
eritrócitos de medula óssea e sangue de hamster, atualmente é um ensaio in vivo 
amplamente utilizado para a detecção de agentes clastogênicos (que quebram 
cromossomos), e de agentes aneugênicos (que induzem aneuploidia ou segregação 
cromossômica anormal) (HAYASHI et al., 1994), sendo a aplicação do teste em 
medula óssea e sangue periférico um dos mais estabelecidos ensaios citogenéticos 
in vivo no campo da genética toxicológica (FENECH, 2000).  
A formação de micronúcleos (MN) ocorre nas células filhas em decorrência 
de danos induzidos nas células parentais, provenientes de fragmentos 
cromossômicos resultantes de quebras que não são incorporados no núcleo 
principal das células filhas após a mitose. Esses fragmentos são revestidos por 
membrana nuclear, ficando visível como um pequeno núcleo separado do núcleo 
principal da célula. Os MN podem também ser formados a partir de um cromossomo 
inteiro, quando ocorre dano no aparelho mitótico da célula, ou no próprio 
cromossomo. Nesta situção, o MN irá conter o centrômero do cromossomo, o qual 
pode ser detectado utilizando sondas específicas (RIBEIRO et al., 2003). 
Os micronúcleos por serem detectados somente em células eucarióticas em 
divisão, dessa forma, o teste não pode ser aplicado eficientemente em populações 
de células que não estejam em divisão ou quando a cinética da divisão celular não é 
conhecida ou controlada (FENECH, 2000; AL-SABTI e METCALFE, 1995). 
Nem todos os agentes que induzem micronúcleos são clastogênicos, 
micronúcleos podem surgir, por não-disjunção como um resultado de exposição a 
“veneno de fuso" (HEDDLE et al., 1991). Apoptose induzida por produtos químicos 
tóxicos podem também produzir micro corpos nas células que lembram micronúcleos 
(HEDDLE et al., 1991). No entanto, os mecanismos pelos quais os poluentes 
induzem MN e as interações em células de peixes não são totalmente 
compreendidas (AL-SABTI e METCALFE, 1995).  
O teste do micronúcleo é proposto para a verificação de alterações 
cromossomicas em substituição às técnicas citogenéticas convencionais de 
observações em metáfase, que necessitam de boas preparações, e requerem uma 
considerável experiência (HEDDLE, 1973). 
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Na citogenética clássica, cromossomos são estudados diretamente, sendo 
feita a observação e a contagem de aberrações nas metáfases. Apesar dessas 
técnicas fornecerem uma análise bastante detalhada, a complexidade e o trabalho 
laboratorial em classificar as aberrações e os problemas de artefatos ocasionados 
pela preparação das metáfases têm estimulado o desenvolvimento de sistemas mais 
simples de medir danos cromossômicos (FENECH, 2000). 
Técnicas de análise de metáfases, que incluem a técnica de troca de 
cromátides irmãs (SCE) e aberrações cromossômicas não são ensaios práticos para 
muitas espécies de peixes em função de apresentarem cariótipos constituídos por 
grande número de cromossomos com tamanhos pequenos e formas irregulares (AL-
SABTI e METCALFE, 1995). De acordo com Schmid (1975), em relação ao 
monitoramento de quebras cromossômicas, o teste do micronúcleo é tão sensível 
quanto o método de análise de metáfases, além disso, inclui efeitos no fuso mitótico. 
Todas estas características tornam o teste de MN altamente adequada para a rotina 
de monitoramento toxicológico. 
O teste do micronúcleo foi adaptado para eritrócitos de peixes por Hooftman 
e de Raat (1982), os autores sugerem o uso do teste como uma alternativa à análise 
de aberrações cromossômicas e ressaltam que a uniformidade das células do 
sangue periférico torna a contagem de alterações morfológicas nucleares (AMN) 
viável. 
Em peixes, diversos tipos de anomalias nucleares ainda não apresentam 
sua origem completamente compreendida. Carrasco, Tylbury e Myers (1990), 
descreveram e fotografaram as alterações morfológicas encontradas em núcleos de 
eritrócitos de peixes e classificaram como: blebbed; lobed; vacuolated e notched. 
Essas anormalidades têm sido utilizadas por alguns autores como um 
indicativo do dano citogenético em espécies de peixes, os autores que descreveram 
essas alterações, não observaram uma associação significativa entre variações na 
morfologia do núcleo (incluindo micronúcleos) e os níveis de poluição química em 
sedimentos ou em tecidos de peixes, indicando uma fragilidade do uso do teste do 
micronúcleo em peixes. Sua possível falta de sensibilidade é devido à baixa e 
também variável freqüência de micronúcleos em peixes, visto que a formação de MN 
em peixes pode ocorrer espontaneamente e à taxas menores do que em roedores 
(WILLIAMS e METCALF, 1992). 
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O uso do teste do micronúcleo utilizando a coloração com Giemsa é o 
método mais utilizado em peixes, porém não possibilita a diferenciação entre 
eritrócitos jovens e maduros. De acordo com Ueada et al. (1992), essa distinção não 
é importante para avaliar o efeito crônico dos contaminantes, no entanto, observar 
apenas eritrócitos jovens proporcionaria um sistema de ensaio mais sensível 
principalmente para avaliação de efeitos agudos, em função da cinética da formação 
dos micronúcleos. 
A técnica de micronúcleo com coloração fluorescente de laranja de acridina 
é comumente aplicada em mamíferos, sendo modificada para peixes por Ueada et 
al. (1992) e possibilita a clara identificação de micronúcleos e a distinção de 
eritrócitos imaturos recém-formados, ou eritrócitos policromáticos (PCEs), permitindo 
obter resultados mais sensíveis, pela detecção de eritrócitos imaturos 
micronucleados que diferem de eritrócitos maduros ou normocromáticos (NCEs) cujo 
citoplasma não apresenta fluorescência. O eritrócito policromático tem um tempo de 
vida relativamente curto, de modo que qualquer micronúcleo que ele contenha deve 
ter sido gerado como resutado de danos cromossomicos induzidos recentemente 
(RIBEIRO et al., 2003). 
A técnica de MN com coloração fluorescente de laranja de acridina pode ser 
associada a uma análise da cinética eritrocitária, através da determinação da 
freqüência de eritrócitos imaturos (‰EI) em relação aos maduros. A redução na 
freqüência de EI após exposição a um agente xenobiótico pode ser um indicativo de 
citotoxicidade induzida. 
Muitos estudos têm verificado o aumento na freqüência de MN em eritrócitos 
periféricos de peixes após exposição a diferentes contaminantes, tanto em 


















eritrócitos Inseticida piretróide lambda-cialotrina hídrica 
 
36 h 










eritrócitos Biocida triclosan hídrica 96 h 











Tributil estanho (TBT) e  
chumbo inorgânico (PbII) 







(+) Ferraro et al. (2004)  
 
Carassius auratus gibelio 
 
eritrócitos, células 





), e  
hidrato de cloral (HC) 
hídrica 2 – 5 dias 










400 e 800 mg.L
-1 
(HC) 
(+) Arkhipchuk e Garanko (2005) 
Cyprinus carpio, 





Cloreto de cádmio (CdCl2) e  
sulfato de cobre (CuSO4) 
hídrica 21 dias 










eritrócitos Metronidazol hídrica 24, 48, 72 h. 5, 10, 15 mg.L
-1
 D-T-R 




e Gadus morua 
eritrócitos do sangue e 
do rim cefálico 
Petróleo bruto e nonilfenol hídrica 3 semanas 
0,5 ppm (petróleo) 
30 ppm (nonilfenol) 
(+) Barsiene et al. (2006) 
Scophthalmus maximus eritrócitos 
Dialquila ftalato, bisfenol A,  
Éter tetrabromodifenílico, 
Nonifenol 




Herbicida atrazina  
 
hídrica 96 horas 0,1 mg.L
-1








eritrócitos Fração hidrossolúvel de óleo diesel hídrica 
6, 24, 96 h e 
15 dias 




eritrócitos Hipoclorito de sódio (NaOCl) hídrica 
36, 72h e  
6 dias 
0,25; 0,37; 0,50 mg.L
-1




eritrócitos e células 
renais 








eritrócitos Água residual da extração petróleo  hídrica 8 e 30 dias 
50 e 10% 
respectivamente  




eritrócitos Ciclofosfamida monihidratada hídrica 2, 4 e 6 dias 5 mg.L
-1




eritrócitos e células 
branquiais 
Efluentes da indústria têxtil  hídrica 5, 10 e 20% 3, 6 e 9 dias D-R 






branquiais e epiteliais 
Efluentes industriais e urbanos hídrica 
Amostras do 
rio receptor 
2, 4 e 6 dias 
(+) Ergene et al. (2007a) 
 














Área de estudo 
 
País Principais contaminantes Espécie Tipo celular Resposta Referências 
 
Regiões costeiras do Mar 
Vermelho, Mediterrâneo e Mar 
do Norte da Alemanha 
 
Oceano Atlântico 
(Mar Vermelho e 





industriais e urbanos 




Rússia Área de referência 
Abramis brama, Perca fluviatilis, 




) Lugas‟kova (2002) 
 
Ria de Aveiro 
 
Portugal Efluentes industriais e urbanos Liza aurata, Liza ramada e Liza saliens eritrócitos (+) Pacheco et al. (2005) 
 
Rio Madeira e Rio Solimões 
 
Brasil Mercúrio 
Prochilodus nigricans, Mylossoma 
duriventris e Hoplias malabaricus 
eritrócitos (+) Porto et al. (2005) 
 
Lagoa dos Patos 
 


















Resíduos agrícolas e efluentes 
urbanos 
Clarias gariepinus, Alburnus orontis e 
Mugil cephalus 
eritrócitos (+) Ergene et al. (2007b) 
 
King George Island 
 
Antártica 
Combustíveis e efluentes de 
laboratório 
Trematomus newnesi eritrócitos (+) Ngan et al. (2007) 
 
Bacia hidrográfica do rio Iraí e 
bacia hidrográfica do Iguaçu 
 
Brasil 
Resíduos agrícolas e área de 
referência respectivamente  














(Derramamento avaliado após 
6 anos) 




) Viarengo et al. (2007) 
 
Baía de Paranaguá 
 
Brasil 
Petróleo e metanol 
(Derramamento avaliado após 
2 semanas) 
Cathorops spixii eritrócitos (+) Katsumiti et al. (2008) 
 
Rio Buyuk Menderes 
 
Turquia Metais pesados 




) Koca et al. (2008) 
 
Sul do Mar Adriático 
 
Croácia Área de referência  Sparus aurata. eritrócitos V.S. Strunjak-Perovic et al. (2009) 
 
Nota: (+): resposta positiva/ (
_














1.6  Espécie bioindicadora: Astyanax altiparanae (Characidae) 
 
 
FILO – Chordata 
SUBFILO – Vertebrata 
SUPERCLASSE – Pisces 
CLASSE – Osteichthyes 
SUBCLASSE – Actinopterygii 
INFRACLASSE – Teleostei 
SUPERORDEM – Osthariophysi 
SÉRIE – Otophysi 
SUBSÉRIE – Characiphysi 
ORDEM – Characiformes 
FAMÍLIA – Characidae 
    SUBFAMÍLIA - Tetragonopterinae 
GÊNERO – Astyanax 
                              ESPÉCIE: Astyanax altiparanae 
 
O uso de peixes como bioindicadores dos efeitos da poluição é de grande 
importância e permite a detecção precoce de problemas ambientais (FRENZILI et al, 
2004). Em relação a outros grupos de organismos utilizados em estudos 
ecotoxicológicos, os peixes apresentam várias vantagens: representam o maior e 
mais diverso grupo entre os vertebrados (POWERS, 1989); com respostas de alta 
relevância ecológica à exposição a agentes tóxicos (VAN der OOST e BEYER, 
2003); e usualmente de forma semelhante a outros vertebrados, inclusive humanos 
(AL-SABTI e METCALFE, 1995); acumulam substâncias tóxicas; respondem a 
baixas concentrações de mutágenos; formam diversos elos na rede trófica (ÇAVAS 
e ERGENE-GÖZÜKARA, 2005); podem ser utilizados in vivo, em bioensaios e 
biomonitoramento e ainda representam uma importante fonte de proteína para as 
populações humanas (ODUM, 1988; CAMARGO e POUEY, 2005; FAO, 2010) 
A espécie Astyanax altiparanae foi proposta como organismo bioindicador no 
presente estudo por ser um peixe nativo que apresenta ampla distribuição 
geográfica, importância ecológica, valor econômico e por se enquadrar nos critérios 
estabelecidos por Sanchez-Galan et al. (1999) de características que o organismo 
sentinela deve apresentar em estudos de genotoxicidade ambiental. As 
características são: a espécie deve ser difundida em diferentes ecossistemas, 
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cosmopolita; suficientemente sensível para a detecção de genotoxicidade; deve ser 
adequada para as condições de cultivo e possuir grandes populações naturais. 
A. altiparanae pertence à ordem Characiformes, grupo dominante dentre os 
peixes de água doce da América do Sul e à família Characidae, a maior e a mais 
complexa desta ordem (BRITSKI et al., 2007), engloba a maior parte dos peixes 
brasileiros de água doce, incluindo também a grande maioria dos peixes de escama 
(BRITSKI, 1972). Na América do Sul essa família compreende cerca de 30 
subfamílias e aproximadamente 250 gêneros, incluindo peixes de hábitos 
alimentares diversificados (herbívoros, onívoros, carnívoros) e que ocupam uma 
grande variedade de habitats (BRITSKI, 1972).  
A subfamília Tetragonopterinae representa o maior número de espécies no 
Brasil, sendo conhecida pelo fato de nela estarem incluídos os peixes vulgarmente 
chamados de lambaris. Essa subfamília está representada por toda a América do 
Sul e Central, estendendo-se da fronteira do México com os Estados Unidos até a 
Argentina (BRITSKI, 1972).  
A classificação dos seus representantes baseia-se na dentição, que é 
caracterizada pela presença de dentes cuspidados, organizados em duas ou três 
séries no pré-maxilar e em uma única série na mandíbula (BRITSKI, 1972). As 
espécies de Tetragonopterinae, cujo hábito alimentar predominante é o onívoro, 
vivem em uma grande variedade de ambientes (BRITSKI et al., 1984).  
Devido ao fato da subfamília Tetragonopterinae apresentar uma enorme 
diversidade morfológica e específica, tem sido cada vez mais aceita a idéia de que 
esta não representa um agrupamento natural monofilético, mas parafilético 
(WEITZMAN e MALABARBA, 1998). 
O gênero Astyanax foi proposto por Bair e Girard (1854) apud EIGENMANN 
(1917) e é considerado o mais representativo da subfamília Tetragonopterinae, 
sendo um dos gêneros dominantes na América do Sul (EIGENMANN, 1921). Esse 
gênero apresenta distribuição geográfica ampla na região Neotropical, sendo 
abundante nas bacias hidrográficas brasileiras, constituindo aproximadamente uma 
centena de espécies e subespécies nominais (GARUTTI e BRITSKI, 2000). Inclui 
peixes de pequeno porte, até 200 mm, comuns nas bacias hidrográficas 
neotropicais.  
Uma ampla revisão taxonômica para o gênero foi apresentada por 
Eigenmann (1921 e 1927), posteriormente não foram feitas revisões, mas 
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publicações que se referem à descrição de novas espécies. O trabalho mais recente 
e que inclui Astyanax é o de Géry (1977), que segue fundamentalmente Eigenmann 
(op. cit.). Na literatura constam cerca de uma centena de espécies nominais 
atribuídas ao gênero Astyanax (GARUTTI, 1999). 
Garutti (1995) fez uma revisão do gênero Astyanax nas bacias hidrográficas 
do Alto Rio Paraná, Rio São Francisco e Rio Amazonas. Nesse estudo, o autor 
assumiu que espécimes da região do Alto Rio Paraná, anteriormente identificados 
como Astyanax bimaculatus (LINNAEUS, 1758), pertenciam uma espécie nova, que 
posteriormente foi descrita por Garutti e Britski (2000) como Astyanax altiparanae. 
Na bacia hidrográfica do rio Iguaçu os espécimes também chamados de A. 
bimaculatus foram identificados como A. altiparanae por DA GRAÇA e PAVANELLI 
(2000), desta forma, ampliando a distribuição geográfica da espécie. 
Astyanax altiparanae caracteriza-se por apresentar o corpo prateado, com a 
região ventral esbranquiçada e a região dorsal cinzenta, as nadadeiras caudal, anal 
e pélvicas são amareladas enquanto as demais são hialinas ou levemente 
amareladas. Na caudal, ainda, há uma faixa mediana negra estendida à extremidade 
dos raios medianos, separando os lobos superior e inferior. Acima da pupila, há uma 
mancha amarelo-ferrugem (GARUTTI e BRITSKI, 2000) (FIGURA 1.). 
 










A espécie é popularmente conhecida como lambari-tambiú, lambari-de-rabo-
amarelo ou lambari-relógio, sendo encontrada principalmente na bacia do Rio 
Paraná, e também nas bacias do Rio Iguaçu, Rio Paranapanema e Rio Tibagi, 
sendo uma espécie restrita ao sudeste do Brasil.  
Prioli (2001), utilizando marcadores RAPD (amplificação aleatória de DNA 
polimórfico), confirmou a presença de A. altiparanae na bacia hidrográfica do Rio 
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Iguaçu e verificou a alta diversidade genética intrapopulacional da espécie. Neste 
estudo, a autor sugere algumas hipóteses para explicar a existência de A.altiparanae 
na região, como a introdução antrópica ou a existência de um ancestral comum, no 
entanto, nada conclusivo. 
Leuzzi et al. (2004) ao utilizarem marcadores RAPD também verificaram alta 
variabilidade da estrutura genética de A. altiparanae (estimada em cerca de 70%) 
entre os trechos superior, médio e baixo da bacia hidrográfica do Rio 
Paranapanema. De acordo com Carvalho (1993), a diversidade genética, expressa 
dentro e entre as populações, pode favorecer a adaptação a um determinado habitat 
e também expandir a fronteira de colonização e de distribuição, permitindo a 
sobrevivência em uma ampla variedade de condições. 
Astyanax altiparanae exibe versatilidade ecológica, com capacidade de 
ajuste a diversas situações ambientais e grande capacidade adaptativa exploratória, 
que utiliza estratégias diferenciadas na estrutura populacional (ORSI et al., 2004). 
Suzuki e Orsi (2008) observaram a formação de cardumes com organização e 
localização diferenciadas dependendo do tipo de atividade realizada, como 
freqüência de deslocamento e forrageamento, este comportamento também 
evidencia uma tática anti-predatória. 
A espécie coloniza diversos habitats de água doce, lóticos e lênticos, 
incluindo alguns que estão parcialmente degradados (ORSI et al., 2002). 
Esta espécie também apresenta uma dieta onívora, com variação dos itens 
alimentares de acordo com a disponibilidade de recursos (GOMIERO e BRAGA, 
2003), desta forma, a grande flexibilidade em seus hábitos alimentares, sugere a 
possibilidade de exploração de microhabitats variados (ORSI, 2001).  
A. altiparanae representa um importante elo da cadeia alimentar, 
constituindo uma parte significativa da dieta de diversos peixes (LEUZZI et al., 2004; 
BERNNEMANN e SHIBATTA, 2002), sendo também consumida por seres humanos 
(MEURER et al., 2005; ). 
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2  JUSTIFICATIVA 
 
 
Devido ao grande volume, variedade e reconhecido potencial tóxico dos 
efluentes que são lançados no ambiente aquático, torna-se necessário avaliar os 
impactos causados sobre a saúde dos ecossistemas utilizando biomarcadores 
sensíveis e de alta relevância ecológica, como de genotoxicidade e citotoxicidade 
em espécies nativas. Sendo importante considerar, não apenas a análise dos 
efluentes in natura, mas também o efluente tratado, a fim de determinar a eficiência 
do sistema de tratamento e mensurar possíveis interações tóxicas geradas no 
próprio sistema. Vale salientar que são escassos na literatura estudos 
ecotoxicológicos de efluentes gerados em instituições de ensino e pesquisa, e que o 
gerenciamento desses resíduos é muitas vezes inadequado e pouco fiscalizado por 





3  OBJETIVOS 
 
 
3.1  Objetivo geral 
 
 
Avaliar os efeitos genotóxicos dos efluentes químicos pré e pós-tratamento, 
provenientes dos laboratórios do Departamento de Engenharia Química e do 
Laboratório de Análise de Combustíveis Automotivos (LACAUT) da Universidade 
Federal do Paraná. 
 
3.2  Objetivos específicos 
 
 
• Avaliar a toxicidade aguda dos efluentes químicos pré e pós-tratamento na 
espécie Astyanax altiparanae; 
• Verificar o efeito genotóxico dos efluentes químicos pré e pós-tratamento na 
espécie Astyanax altiparanae através dos biomarcadores ensaio cometa em 
eritrócitos e células brânquiais e teste do micronúcleo (MN) e alterações 
morfológicas nucleares (AMN) em eritrócitos; 
• Avaliar interações com o processo de eritropoiese através da análise da 
frequência de eritrócitos imaturos; 
• Realizar a caracterização físico-química dos efluentes in natura e tratado; 
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A degradação da qualidade da água pelo despejo de efluentes vem colocando em 
risco a saúde dos organismos, inclusive das populações humanas, sendo um 
problema ambiental de escala global. Os efluentes provenientes dos laboratórios das 
instituições de ensino e pesquisa, mesmo sendo compostos por misturas complexas, 
são raramente avaliados e fiscalizados por orgãos ambientais. Desta forma, o 
presente estudo objetiva avaliar os efeitos genotóxicos em indivíduos de Astyanax 
altiparanae expostos aos efluentes químicos pré e pós-tratamento, provenientes de 
laboratórios do Departamento de Engenharia Química da Universidade Federal do 
Paraná, através da técnica do ensaio cometa e teste do micronúcleo (MN) e 
alterações morfológicas nucleares (AMN). Os peixes foram expostos às 
concentrações de 10%, 50% e 100% do efluente bruto (EB) e do efluente tratado 
(ET) pelo período de 96 horas, foram utilizados 60 peixes por concentração do 
contaminante, sendo amostrados 15 indivíduos a cada 24 horas. O ensaio cometa 
foi avaliado em eritrócitos e células branquiais. As freqüências de micronúcleo (MN), 
alterações morfológicas nucleares (AMN) e eritrócitos imaturos (EI) foram analisadas 
em eritrócitos. Os resultados obtidos através do ensaio cometa indicam que em 
todas as concentrações e períodos de exposição, ambos os efluentes induziram 
danos no material genético dos tipos celulares avaliados. Tanto nos eritrócitos 
quanto nas células branquiais houve redução do efeito genotóxico no tempo de 48 
horas na concentração de 10%. De maneira geral, o ET apresentou maior potencial 
genotóxico do que o EB nas concentrações de 50% e 100%. Foram obtidas baixas 
freqüências de MN e AMN, sendo observado decréscimos nas freqüências de MN 
em todos os grupos contaminados no tempo de 72 horas e nas freqüências de AMN 
nos grupos contaminados com os efluente tratado nos tempos de 24 e 48 horas e 
decréscimo na freqüência de EI em todos os tratamentos. Ambos os efluentes 
induziram danos no material genético e apresentaram caráter citotóxico, 
evidenciando que os efluentes avaliados causam risco ao ecossistema. 
 






4.1  Introdução 
 
 
As águas superficiais vêm recebendo grandes quantidades de resíduos 
provenientes de atividades industriais, agrícolas, de fontes domésticas, hospitalares 
e estações de tratamento. Esses resíduos apresentam características físico-
químicas e microbiológicas amplamente variadas que alteram a qualidade da água e 
degradam o ambiente receptor, colocando em risco a saúde humana e a biota 
associada. A contaminação dos corpos hídricos é um problema ambiental de escala 
global, sendo agravado pelo aumento populacional, pela crescente carga e 
complexidade de substâncias químicas lançadas diretamente na água, através da 
lixiviação de resíduos agrícolas e deposição das emissões atmosféricas. No entanto, 
esse aumento da degradação dos corpos hídricos é acompanhado pela crescente 
demanda de água de qualidade para consumo humano. 
A simples detecção de contaminantes em compartimentos abióticos e 
bióticos não é suficiente a menos que seus efeitos biológicos ou ecológicos sejam 
devidamente avaliados. Os contaminantes ocorrem muitas vezes no ambiente como 
misturas complexas, sendo o risco real de tal exposição diferente do determinado 
através da avaliação de uma substância específica [1]. Desta forma, torna-se 
necessário a utilização de ensaios ecotoxicológicos associados às análises físico-
químicas para mensurar de forma holística o efeito das misturas complexas no 
ambiente, especialmente pelos efeitos sinérgicos, aditivos e antagônicos que podem 
ocorrer.  
Muitos xenobióticos presentes nas águas superficiais, não só põem em risco 
a sobrevivência e fisiologia dos organismos [2-6], como também induzem alterações 
genéticas [7-9] que podem levar à mutações [10] e/ou carcinogênese [11]. 
Substâncias genotóxicas causam danos no DNA e induzem mutações, podendo 
afetar a biodiversidade e aumentar o risco para desenvolvimento de câncer em 
humanos [12]. A literatura sobre resíduos industriais e efluentes é extensa [13]. Ohe 
et al. [14] revisaram 128 artigos publicados na literatura científica desde 1990 sobre 
mutagenicidade e genotoxicidade de águas superficiais e demonstraram que as 
avaliações podem ser divididas em duas grandes categorias: testes com bactérias, 
que inclui o teste de mutagenicidade com Salmonella typhimurium (correspondendo 
a 37%), SOS Chromotest e Salmonella umu-test (6%); outros ensaios 
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bacteriológicos (6%) e ensaios com organismos aquáticos e plantas in vivo e in vitro, 
como o teste do micronúcleo písceo (17%), 32P-post-labelling (13%), ensaio cometa 
(10%) e ensaio alcalino de desespiralização (7%), danos cromossômicos (3%) e 
outros representam (1%). 
Apesar do potencial genotóxico dos efluentes lançados no ambiente 
aquático, de acordo com Houk [13], apenas 2,5% dos estudos utilizam animais in 
vivo para avaliação do risco genotóxico dessas misturas complexas, sendo bem 
restritos os que examinam os efeitos genotóxicos da exposição direta de peixes a 
efluentes sob condições laboratoriais. 
A utilização de peixes como organismos sentinelas no monitoramento do 
ambiente aquático apresenta diversas vantagens: representam o maior grupo entre 
os vertebrados [15]; com respostas de alta relevância ecológica à exposição a 
agentes tóxicos [16]; frequentemente de forma semelhante a outros vertebrados, 
inclusive humanos [17]; acumulam substâncias tóxicas; respondem a baixas 
concentrações de mutágenos; desempenham importante papel na rede trófica [18]; 
podem ser utilizados in vivo, em bioensaios e biomonitoramento e ainda 
representam uma importante fonte de proteína para as populações humanas. 
O potencial genotóxico da exposição de peixes a águas residuais de 
diversas origens tem sido avaliado através do ensaio cometa e freqüência de 
micronúcleo e alterações morfológicas nucleares, sendo considerados sensíveis 
biomarcadores, como demonstrado em bioensaios [19], mas principalmente através 
de biomonitoramento de corpos hídricos sob forte influência urbano/industrial [8, 20-
22] e avaliação de sistemas e substâncias utilizadas no tratamento de efluentes [23-
25]. 
Entre os geradores de efluentes químicos estão os laboratórios das 
instituições de ensino e pesquisa, cuja vazão é baixa quando comparada a outras 
fontes geradoras de resíduos, como efluentes municipais, no entanto, são 
compostos por uma grande variedade de substâncias, cujos efeitos tóxicos são 
desconhecidos. No Brasil, a maioria das Universidades não tem programas 
sistemáticos de minimização, gerenciamento e tratamento de seus resíduos, 
incluindo os laboratórios químicos. Não há legislação específica e fiscalização por 
órgãos ambientais. 
Desta forma, o presente estudo objetiva avaliar os efeitos genotóxicos dos 
efluentes químicos in natura e tratado, provenientes dos laboratórios das Usinas 
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Piloto do Departamento de Engenharia Química da Universidade Federal do Paraná 
(UFPR), utilizando a espécie Astyanax altiparanae (Characidae) como bioindicador 
em condições agudas de exposição. 
 
4.2  Material e Métodos 
 
 
4.2.1  Estação de tratamento de efluentes 
 
 
Os efluentes analisados são provenientes dos laboratórios de ensino, 
pesquisa e prestação de serviços à comunidade, instalados nas Usinas Piloto do 
Departamento de Engenharia Química da Universidade Federal do Paraná. Em 
função dos diferentes objetivos, características e nível de atividade, a composição e 
o volume dos resíduos gerados é amplamente variável. Os efluentes são compostos 
principalmente por detergentes, ácidos e bases diluídas, resíduos de meio de 
cultura, resíduos de petróleo e hidrocarbonetos derivados. 
Os efluentes são exclusivamente derivados da disposição nas pias dos 
laboratórios, sendo a vazão média gerada, em torno de 45 m3.mês-1. Os efluentes 
são submetidos a um tratamento primário para a remoção de óleos desemulsificados 
em uma caixa separadora óleo/água. Os óleos e graxas removidos são diretamente 
enviados para co-processamento por uma empresa especializada. O efluente bruto 
segue para o tanque de equalização (TE-300) com tempo de retenção média de dois 
dias, onde é homogeneizado e aerado por ar difuso para promover a equalização do 
efluente e volatilização dos solventes.  
No tanque de sedimentação, são adicionados agentes de neutralização 
(óxido de cálcio CaO), coagulação (sulfato de alumínio Al2(SO4)3) e floculação 
(polímero aniônico). As doses são definidas pelo ensaio “Jar-Test”. 
Após a sedimentação, o sobrenadante (efluente tratado) é despejado 
diretamente no sistema municipal de esgoto e o lodo formado é desidratado em filtro 





4.2.2  Coleta e preservação das amostras  
 
 
Os efluentes foram coletados diretamente do sistema de tratamento, 
amostras foram enviadas para as análises físico-químicas [26-48]. 260 litros foram 
coletados e acondicionados em frascos de polietileno com revestimento para evitar a 
entrada de luz. O volume necessário para o teste de toxicidade aguda foi 
imediatamente transportado ao laboratório de Citogenética Animal e o volume 
excedente mantido à temperatura de -4oC até o momento de uso. O pH das 
amostras foi ajustado para 7,0 com hidróxido de sódio (NaOH). 
 
4.2.3  Condições experimentais 
 
 
Os espécimes de Astyanax altiparanae (4,4±0,4 cm e 0,8±0,3 g) 
popularmente conhecidos como lambaris, foram obtidos do comércio local e 
transportados em sacos plásticos com água e oxigênio até o laboratório, onde foram 
aclimatados em tanques de 250 litros durante três semanas. 
Após este período, os peixes utilizados no teste de toxicidade aguda foram 
aclimatados durante uma semana em água reconstituída (água destilada; cloreto de 
cálcio dihidratado (CaCl2.2H2O); sulfato de magnésio heptahidratado (MgSO4. 
7H2O); bicarbonato de sódio (NaHCO3) e cloreto de potássio (KCl)) [49]. A água 
utilizada nos ensaios de genotoxicidade foi previamente filtrada (filtros de 5 micras, 1 
micrômetro e carvão ativado) e declorificada por aeração. 
Durante o período de aclimatação a água foi mantida à temperatura 
ambiente (21,05+0,64 °C), pH 7,0+0,25 e sob aeração constante. O laboratório foi 
mantido com fotoperíodo de 12 horas claro: 12 horas escuro, a alimentação dos 
peixes foi realizada diariamente com ração comercial, sendo interrompida 24 horas 
antes da contaminação. 
 
4.2.4  Teste de toxicidade aguda 
 
 
O teste foi conduzido para obtenção da concentração letal mediana (CL50) 
dos efluentes químicos e determinação das concentrações a serem utilizadas nos 
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ensaios de genotoxicidade. O procedimento foi realizado de acordo com a 
metodologia descrita pela ABNT [50], com modificações [49]. 
Os peixes foram expostos às concentrações de 20; 25; 33; 50 e 100%, tanto 
no efluente bruto (EB) quanto no efluente tratado (ET). Para avaliar a sensibilidade 
dos organismos, foi realizada a contaminação com a substância de referência, 
dicromato de potássio (K2Cr2O7) nas concentrações de 5; 10; 25; 50 e 100 mg L
-1.  
Para o teste de toxicidade aguda foram utilizados 6 peixes por grupo em 
replicata, a densidade de estocagem não excedeu 1g L-1. O teste foi conduzido em 
sistema de fluxo estático por 96 horas, e as soluções-teste preparadas em água 
reconstituída, incluindo o grupo controle. 
 
4.2.5  Bioensaio de genotoxicidade 
 
 
As amostras do efluente bruto (EB) e tratado (ET) foram diluídas com água 
filtrada e declorificada para a preparação das soluções-teste nas concentrações de 
10% 50% e 100%, correspondendo a EB10; EB50; EB100; ET10; ET50 e ET100. 
Para cada solução foram utilizados 60 peixes (densidade < 1g L-1) por 96 
horas em sistema de fluxo semi-estático. Foram amostrados 15 peixes por grupo a 
cada 24 horas, inclusive nos grupos controle.  
 
4.2.6  Ensaio cometa 
 
 
Os peixes foram anestesiados com benzocaína (0,15 g L-1) [51], as amostras 
de sangue foram retiradas por punção intracardíaca com micro-hematócritos 
heparinizados e as brânquias removidas com o auxílio de pinças, todos os arcos 
branquiais de ambos os lados foram coletados. 
O ensaio cometa foi realizado de acordo com Speit e Hartmann [52], com 
modificações [53]. Os danos no DNA foram avaliados utilizando microscópio Leica 
de epifluorescência sob magnificação de 400×. Para cada peixe, 100 nucleóides 




4.2.7  Teste do micronúcleo (MN) e alterações morfológicas nucleares (AMN) 
 
 
O teste do micronúcleo písceo (MN) e de alterações morfológicas nucleares 
(AMN) com coloração fluorescente de laranja de acridina (LA) foram realizados de 
acordo com a técnica descrita por Ueada et al. [55], no entanto, foi utilizada a 
mesma diluição de sangue e soro bovino fetal preparada para o ensaio cometa. Para 
cada peixe, foram analisadas 1000 células, sob microscopia de epifluorescência com 
magnificação de 1000×, sendo avaliada a presença de MN e AMN em eritrócitos 
imaturos (policromáticos) e maduros (normocromáticos). As AMN foram classificadas 
de acordo com Carrasco et al. [56].  
 
4.2.8   Freqüência de eritrócitos imaturos (‰EI)  
 
 
Os eritrócitos imaturos foram identificados segundo Çavas e Ergene-
Gözükara [57] e analisados nas mesmas lâminas de MN e AMN. O cálculo para a 
obtenção da freqüência de eritrócitos imaturos (‰EI) foi realizada de acordo com 
Pacheco e Santos [58], foram analisadas 1000 células por peixe. 
 
4.2.9  Análise estatística 
 
 
A concentração letal mediana (CL50) foi calculada através do método 
Trimmed Spearman-Karber [59]. Para comparação do efeito letal entre os diferentes 
grupos foi utilizado o teste de Kruskal-Wallis. 
Nos demais testes (ensaio cometa, MN, AMN e ‰EI) a comparação entre os 
diferentes tempos (24, 48, 72 e 96 horas) e concentrações (EB10; EB50; EB100; ET10; 
ET50 e ET100) entre sí e o grupo controle foi realizada atraves do teste de Kruskal-
Wallis.  
Para a comparação entre os efluentes bruto e tratado da mesma 
concentração e tempo de exposição foi utilizado o teste de Mann Whitney. O valor 





4.3  Resultados e Discussão 
 
 
4.3.1  Caracterização físico-química dos efluentes  
 
 
As características dos efluentes bruto e tratado, seguidos pelos valores limite 
admissíveis pelos padrões brasileiros estão apresentadas na Tab.5. Não foram 
detectados resíduos de pesticidas organoclorados e organofosforados nas amostras. 
As concentrações de metais obtidas em ambos efluentes foram baixas, estando de 
acordo com a legislação brasileira.  
O EB apresentou concentrações de sólidos sedimentáveis acima do 
permitido pela legislação, com adequação dos níveis após o tratamento. Houve 
aumento de fenol após o tratamento, superando o limite permitido. Em ambos os 
efluentes, a concentração de sulfeto e óleos e graxas está em desacordo com a 
legislação. Após o tratamento houve redução nas concentrações de ferro, magnésio, 
potássio, zinco, DBO5, DQO, surfactantes, sólidos sedimentáveis, pH, alcalinidade 
total e fluoreto, sendo observado aumento de oxigênio dissolvido, sólidos totais, 



















) N.D. N.D. - - 27 
Organonitrogenados (mg.L
-1
) N.D. N.D. - - 28 
Alumínio (mg.L
-1
) <1 <1 3,0 60 29 
Arsênio (mg.L
-1
) <0,005 <0,005 0,1 61 - 
Cádmio (mg.L
-1
) < 0,02 < 0,02 0,2 61 30 
Chumbo (mg.L
-1
) <0,1 <0,1 0,5 61 30 
Cobalto (mg.L
-1
) <0,05 <0,05 1,0 60 30 
Cobre (mg.L
-1
) <0,05 <0,05 1,0 61 30 
Cromo (mg.L
-1
) <0,05 <0,05 0,5 61 30 
Antimônio (mg.L
-1
) <0,3 <0,3 0,005 61 30 
Bário (mg.L
-1
) <0,25 <0,25 5,0 61 29 
Lítio (mg.L
-1
) <0,01 <0,01 10,0 62 30 
Molibdênio (mg.L
-1
) <0,1 <0,1 0,5 62 - 
Estanho (mg.L
-1
) <1,5 <1,5 4,0 61 29 
Ferro (mg.L
-1
) 6,3 1,7 15,0 61 30 
Magnésio (mg.L
-1
) 4,4 0,7 - - 30 
Manganês (mg.L
-1
) 0,6 0,6 1,0 61 30 
Potássio (mg.L
-1
) 3,5 3,3 - - 30 
Prata (mg.L
-1
) < 0,1 < 0,1 0,1 61 30 
Sódio (mg.L
-1
) 18,8 18,4 - - 30 
Zinco (mg.L
-1
) 0,13 < 0,02 5,0 61 30 
Níquel (mg.L
-1
) < 0,05 < 0,05 2,0 61 30 
Vanádio (mg.L
-1
) < 1 < 1 1,0 62 29 
Selênio (mg.L
-1
) < 0,005 < 0,005 0,3 61 31 
Mercúrio (mg.L
-1
) < 0,001 < 0,001 0,01 61 32 
Demanda bioquímica de oxigênio (mg.L
-1
) 41,7 11,7 50 63 33 
Demanda química de oxigênio (mg.L
-1
) 92,2 52,1 125 63 34 
Surfactantes (mg.L
-1
) 1,1 0,8 2,0 62 35 
Sólidos sedimentáveis (ml.L
-1
) 3,0* 0,1 1,0 61 36 
Sólidos totais (mg.L
-1
) 230,5 281,0 - - 37 
pH 6,9 6,3 5,0 - 9,0 61 38 
Óleos e graxas (ml.L
-1
) 24,4* 26,0* 20,0 61 39 
Fenol (mg.L
-1
) 0,03 0,25* 0,10 62 - 
Benzeno (mg.L
-1
) < 2 < 2 0,02 61 - 
Tolueno (g.L
-1
) < 4 < 4 2,0 61 - 
Etilbenzeno (g.L
-1
) < 2 < 2 90,0 61 - 
Xileno (g.L
-1
) < 2 < 2 300,0 61 - 
Hidrocarbonetos poliaromáticos totais (g.L
-1
) < 200 < 200 - - - 
Alcalinidade total (mg.L
-1
) 61,7 37,1 - - 40 
Dureza (mg.L
-1
) 49,4 64,9 ≤ 200,0  62 41 
Fósforo total (mg.L
-1
) < 0,05 < 0,05 1,0 60 42 
Nitrato (mg.L
-1
) < 0,05 < 0,05 10,0 61 43 
Nitrito (mg.L
-1
) < 0,01 < 0,01 1,0 61 44 
Nitrogênio amoniacal (mg.L
-1
) < 1 < 1 20,0 61 45 
Oxigênio dissolvido (mg.L
-1
) 3,5 7,9 > 5,0 61 46 
Sulfito (mg.L
-1
) < 1 < 1 1,0 60 47 
Sulfeto (mg.L
-1
) 1,4* 1,6* 1,0 61 48 
Fluoride (mg.L
-1
) 0,4 < 1 10,0 60 49 
Propriedades físico-químicas dos efluentes coletados dos laboratórios do Departamento de 
Engenharia Química da Universidade Federal do Paraná, seguido pelos valores limites de emissão 
admissíveis pela legislação brasileira. N.D.: não detectado; Asteriscos indicam valores em desacordo 





4.3.2  Teste de toxicidade aguda 
 
 
 Durante o experimento a temperatura da água foi de 21,5+0,6 °C e o pH 
7,7+0,1. A dureza obtida no grupo controle foi de 357,2+33,8 nas soluções-teste 
foram mensurados os valores na menor (20%) e maior concentração (100%), sendo 
303,5+31,0 e 55,2+6,0 respectivamente.  
Houve maior mortalidade no controle do que nos grupos contaminados. Não 
foi observado gradiente de mortalidade em relação à dose e o tempo de exposição, 
não sendo possível calcular a CL50. A mortalidade de peixes expostos aos efluentes 
bruto e tratado não diferiu estatisticamente, demonstrando similaridade de resposta 
ao gradiente de concentração (Fig. 2). 
 
Figura 2. Teste de toxicidade em Astyanax altiparanae após exposição aguda aos 
















Mortalidade de peixes após 96 horas de exposição aos efluentes químicos e à substancia de 
referência dicromato de potássio (K2Cr2O7). Asteriscos indicam diferença significativa entre os 
grupos (p < 0.05). 
 
Testes de toxicidade tradicionalmente fornecem informações como diretrizes 
regulatórias para os poluentes em ecossistemas aquáticos naturais com base em 
testes de letalidade aguda, como CL50 [64], geralmente aplicados em organismos de 
referência internacional, como Danio rerio e Pimephales promelas, poucos estudos 
são conduzidos utilizando peixes neotropicais e espécies comuns nos ecossistemas 
brasileiros [65].  




























Astyanax é um gênero dominante na América do Sul [66] com ampla 
distribuição na região Neotropical, sendo abundante nas bacias hidrográficas 
brasileiras [67]. Astyanax altiparanae apresentam ampla distribuição, relevância 
ecológica e econômica e atende aos critérios de seleção de organismos-teste para 
ensaios toxicológicos, no entanto, não respondeu satisfatoriamente ao testes de 
toxicidade aguda (letalidade).  
Diferentes táxons de peixes apresentam respostas fisiológicas particulares 
de tolerância às condições de estresse. Isto implica que para um estressor 
específico, a severidade, tempo e mecanismo de ação pode variar dependendo da 
espécie a qual foi aplicada [68, 69]. De acordo com o revisado por Schreck [69], a 
resposta ao estresse também é uma variável polimórfica, no entanto, as 
manifestações inter e intra-específica em reação ao estresse, não têm sido 
contrastadas. 
A alta mortalidade no grupo controle pode estar associada à alteração 
comportamental numa condição de estresse, como o confinamento. Interações 
agonísticas foram observadas após a redução da área, quando os peixes foram 
transferidos para os aquários de teste, mesmo estando mantidos na mesma 
densidade de estocagem que no período de aclimatação. No grupo controle, a alta 
mortalidade foi causada por agressões, indicando competição intra-específica. 
Nos grupos contaminados, a mortalidade foi menor do que no grupo 
controle, observaram-se alterações comportamentais, como drástico decréscimo na 
atividade locomotora e nos eventos agonísticos, sugerindo a ocorrência de alocação 
de energia para outros propósitos, como sobrevivência, mediante a exposição ao 
agente químico estressor, visto que, o comportamento territorialista é 
energeticamente custoso [70]. De acordo com Schreck et al. [68], a realocação de 
energia é uma resposta ao estresse observada em peixes, assim como em outros 
vertebrados. 
Johnsson et al. [71] observaram redução de agressões territoriais e outras 
interações em alevinos recém-eclodidos de Oncorhynchus mykiss expostos a 
efluentes da industria de celulose. Redução da performance natatória, aumento na 
concentração média de hemoglobina e glicose no sangue foram observadas em 
trutas expostas a efluentes de papel e celulose na concentração de 70% [72]. 
Cascata de eventos fisiológicos ocorre quando o organismo tenta resistir à 
morte ou para restabelecer a homeostasia mediante uma perturbação [68]. Existem 
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inúmeras respostas terciárias que afetam o comportamento normal do indivíduo [73], 
interferindo no sucesso de migração, forrageamento, fuga, e ainda em escala 
populacional em termos de capacidade reprodutiva [74]. 
O estudo do comportamento tem sido considerado uma ferramenta 
promissora em ecotoxicologia, para avaliação de efeitos subletais de poluentes 
aquáticos nas populações de peixes [75-78]. O comportamento é uma ligação entre 
fisiologia e processos ecológicos [64]. 
Na literatura, os efeitos fisiológicos de xenobióticos incluem disfunção 
sensorial; hormonal; neurológica e metabólica, com implicações no comportamento 
de peixes. A exposição a contaminantes pode levar ao desenvolvimento de 
síndromes comportamentais, como: hipoatividade; hiperatividade e síndrome de 
deformidade física [75]. 
O comportamento natatório de peixes é prejudicado pela exposição a uma 
diversidade de contaminantes [79]. A demanda energética adicional mediante ao 
estresse químico, pode contribuir para a redução do desempenho natatório, e 
conseqüentemente afetar o comportamento social, reprodutivo, a habilidade de 
capturar presas e evitar predadores [80]. 
 
4.3.3  Ensaio cometa 
 
 
Durante o experimento não houve mortalidade de peixes, a temperatura da 
água foi de 21,4+0,4 °C e o pH 7,3+0,3.  
Através da análise do ensaio cometa em eritrócitos (Fig. 3) pode ser 
observado que após 24 horas de exposição todas as concentrações causaram 
aumento de danos no DNA em relação ao grupo controle (p < 0.05), o efluente bruto 
(EB) e tratado (ET) não diferiram entre si (Fig. 4). No tempo de 48 horas, a 
concentração de 10% não induziu aumento de danos no DNA, já as concentrações 
de 50 e 100% foram genotóxicas, com exceção do grupo EB100.  
Nos períodos de 72 e 96 horas, todas as concentrações induziram quebras 
no DNA (p < 0.05). Foi observado que o efluente tratado causou mais danos ao DNA 




















Classificação visual das classes de dano de acordo com o tamanho e intensidade da cauda do 
cometa: (0) sem dano; (1) pouco dano; (2) dano moderado; (3) dano elevado; (4) dano máximo. 
Aumento de 400x em microscopia de epifluorescencia.  
 
Em relação à análise das brânquias, nos tempos de 24, 72 e 96 horas, todas 
as concentrações foram genotóxicas, com diferença significativa em relação ao 
grupo controle (Fig. 5). Nos tempos de 48 e 72 horas, em todo o gradiente de 
concentração, pode ser observado que os escores de danos no efluente tratado 
foram maiores do que no efluente bruto (p <0.05). 
A contaminação dos peixes com o EB10 e o ET10 causou aumento de danos 
no material genético tanto em eritrócitos quanto em células branquiais no tempo de 
24 horas, com redução da genotoxicidade em 48 horas e subseqüente aumento nos 
tempos de 72 e 96 horas de exposição.  
O decréscimo de danos no DNA observado no tempo de 48 h pode estar 
relacionado ao mecanismo de reparo do DNA, esse efeito foi observado apenas na 
menor concentração, sugerindo que a capacidade de reparo é dependente do nível 
de dano do DNA. 
Resultados similares foram observados por Rixian et al. [81] que avaliaram o 
efeito do benzo[a]pireno e metamidofos e mistura dos compostos em Acanthopagrus 
schlegeli utilizando o ensaio cometa. Os autores sugerem a ocorrência de dois 
mecanismos: processos de reparo do DNA e interação com a enzima 




Figura 4. Danos no DNA em eritrócitos de Astyanax altiparanae após exposição 































Danos no DNA em eritrócitos do sangue periférico de A. altiparanae expostos por 96 horas em 
diferentes concentrações de efluentes químicos pré e pós-tratamento. Valores em escores de danos 
representados pelos valores máximo, mínimo, mediana e quartis. Asteriscos indicam diferença 
estatística dos grupos contaminados em relação ao grupo controle; letras expressam diferença entre 










































































































































Figura 5. Danos no DNA em células branquiais de Astyanax altiparanae após 






















Danos no DNA em células branquiais de A. altiparanae expostos por 96 horas em diferentes 
concentrações de efluentes químicos pré e pós-tratamento. Valores em escores de danos 
representados pelos valores máximo, mínimo, mediana e quartis. Asteriscos indicam diferença 
estatística dos grupos contaminados em relação ao grupo controle; letras expressam diferença entre 































































































































Resultados similares foram observados por Rixian et al. [81] que avaliaram o 
efeito do benzo[a]pireno e metamidofos e mistura dos compostos em Acanthopagrus 
schlegeli utilizando o ensaio cometa. Os autores sugerem a ocorrência de dois 
mecanismos: processos de reparo do DNA e interação com a enzima 
metabolizadora citocromo P450.  
Existem poucos estudos sobre reparo do DNA em peixes, no entanto, é um 
importante mecanismo de resistência a carcinógenos [82]. Em peixes, são 
conhecidos dois mecanismos: Reparo por excisão de bases, quando ocorre 
alterações no DNA devido à hidrólise, ataque de espécies reativas ao oxigênio, 
alquilação, e outros produtos do metabolismo celular normal que podem levar a 
produção de danos oxidativos de bases; alquilação de bases de centros nucleofílicos 
e indução de sítios abásicos; o outro mecanismo de reparo conhecido em peixes é o 
Reparo por excisão de nucleotídeos, onde ocorre distorção da hélice de DNA 
causada por mutágenos ambientais e exposição a luz UV. No entanto, o tempo de 
reparo pode variar de acordo com a espécie e o tipo de tecido [83]. 
O ensaio cometa tem sido proposto com uma sensível, rápida, econômica e 
versátil ferramenta para a detecção de agentes genotóxicos em peixes [21, 84-86], 
gerando informações estágios iniciais de exposição, que podem ser utilizados para 
evitar ou diminuir os efeitos deletérios em espécies sentinelas, assim como em 
humanos [87]. 
Através do ensaio cometa e teste do micronúcleo (MN) Deguchi et al. [88] 
avaliaram o efeito do chorume bruto e tratado nas concentrações de 10 e 100% em 
Carassius auratus. Foram observadas altas freqüência de MN em células branquiais 
e danos elevados no DNA no lixiviado bruto. Os autores propuseram um índice 
interessante que combina os resultados da CL50, MN e ensaio cometa, para 
monitorar a qualidade da água. 
Danos elevados no DNA e aumento nos valores de diversos antioxidantes 
hepáticos e biomarcadores de estresse oxidativo foram obtidos após a exposição de 
Oreochromis niloticus a efluentes de lagoa anaeróbica e final do sistema de 
tratamento de resíduos de suinocultura [89]. 
Em outro estudo, espécimes de Pimephales promelas foram expostos a lodo 
de esgoto tratado, observou-se indução de danos genéticos nos hepatócitos e nos 
níveis de CYP1A hepático, com significante correlação entre os biomarcadores [90], 
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os autores sugerem que os danos no DNA foram produtos da indução do CYP1A via 
hidrocarbonetos policíclicos aromáticos (HPAs) presentes no lodo de esgoto. 
O potencial genotóxico dos resíduos bruto e tratado provenientes de água 
processada gerada durante a extração de gás e petróleo foi verificado em Gambusia 
affinis através do ensaio cometa e MN em eritrócitos [91]. 
As propriedades tóxicas e genotóxicas de efluentes da indústria de papel e 
celulose foram avaliadas através da análise da fração solúvel do sedimento, efluente 
tratado e amostras dá água do rio receptor, sendo detectados danos genéticos 
mensurados em Anguilla Anguilla, através do ensaio cometa em eritrócitos e 
hepatócitos e análise de alterações morfológicas nucleares (AMN) em eritrócitos 
[19]. 
O ensaio cometa em peixes tem sido utilizado para avaliar a qualidade dos 
ambientes aquáticos de diversas regiões do planeta impactadas pelo despejo de 
efluentes. O potencial genotóxico do Rio Sarno (Itália), região afetada por múltiplas 
fontes poluidoras de origem industrial, doméstica e agrícola foi verificado através da 
indução de danos no DNA de eritrócitos da espécie Gambusia holbrooki avaliados 
pelo ensaio cometa e teste do micronúcleo [92]. No Brasil, o Lago Extremoz, sob 
forte influencia urbano/industrial foi avaliado, sendo o potencial genotóxico 
associado à presença de metais pesados [85]. Lemos et al. [8] reportaram danos no 
DNA em Tilapia rendalli coletados no Lago Igapó II (Brasil) que recebe despejos de 
efluentes domésticos e industriais. 
Foi verificado aumento de quebras no DNA de Limanda limanda coletados 
no Canal Oriental Inglês (França), contaminados por hidrocarbonetos policíclicos 
aromáticos (HPAs) e policlorobifenóis (PCBs) [20]. No norte da Alemanha, a 
qualidade da água de três riachos que recebem efluentes de origem industrial, 
urbana e resíduos de escoamento agrícola, foram avaliados através do ensaio 
cometa em Gasterosteus aculeatus apresentando potencial genotóxico [93]. 
 
4.3.4  Teste do micronúcleo (MN) e alterações morfológicas nucleares (AMN) 
 
 
As frequências de MN e AMN em eritrócitos de Astyanax altiparanae (Fig. 6) 
foram baixas em todos os grupos. Pode ser observada redução nas freqüências de 
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MN nos grupos contaminados em relação ao controle no tempo de 72 horas e no 
ET50 no tempo de 96 horas (p < 0,05) (Tab. 6). 
 
Figura 6.  Micronúcleos (MN) e alterações morfológicas nucleares (AMN) em 













Eritrócitos periféricos, em a) célula madura (normocromática) normal; b) célula imatura (policromática) 
normal; c) célula micronucleada; d) núcleo blebbed; e) núcleo lobed; f) núcleo vacuolated; g) núcleo 
notched; h) binucleated. Células coradas com laranja de acridina e visualizadas em microscópio de 
epifluorescencia com aumento de 1000x. 
 
 
Decréscimos significativos nas freqüências de AMN foram obtidos nos 
grupos ET50 no tempo de 24 horas e ET10, ET50 e ET100 no tempo de 48 horas. De 
maneira geral, a freqüência total das anomalias foi menor no efluente tratado 
diferindo do efluente bruto (p < 0,05). 
Uma diminuição gradual na freqüência de MN com um aumento da duração 
e concentração dos agentes genotóxicos foi encontrada por Das e Nanda [94], e 
explicado por um efeito inibitório sobre a divisão celular e subseqüente impedimento 
na passagem das células afetadas para a circulação periférica [95]. Este efeito pode 
ser resultado tanto da inibição da síntese do DNA [96] quanto da inibição direta da 
eritropoiese [97] causada por vários agentes genotóxicos, em certas concentrações, 
e considerado como uma propriedade citotóxica dos xenobióticos [98]. 
a b c d 




Tabela 6.  Frequência média de eritrócitos imaturos (‰EI), alterações morfológicas nucleares (‰AMN) e micronúcleos (‰MN) no 






(M ± EP) 
‰AMN (EM+EI) (M ± EP) 
BL LB VC NT BN Sub-total MN Total 
24 horas 
Controle 54,56 ± 9,19 0,36 ± 0,23 0,00 ± 0,00 0,14 ± 0,10 2,28 ± 0,73 0,07 ± 0,07 2,85 ± 0,88 0,21 ± 0,11 3,07 ± 0,92 
EB10 5,21 ± 8,13 *  0,36 ±0,17 0,21 ± 0,15 0,00 ± 0,00 4,64 ± 1,05
b
 0,07 ± 0,07 5,29 ± 1,06
 b
 0,36 ± 0,13
 b
 5,64 ± 1,11
 b
 
EB50 0,13 ± 0,13 *  0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 1,88 ± 0,81
 b
 0,00 ± 0,00 1,88 ± 0,81
 b
 0,00 ± 0,00 1,88 ±0,81
 b
 
EB100 0,00 ± 0,00 * 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,17 ± 0,17 0,00 ± 0,00 0,17 ± 0,17 0,00 ± 0,00 0,17 ± 0,17 
ET10 0,00 ± 0,00 * 0,14 ± 0,10 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,29 ± 0,19
a
 0,00 ± 0,00 0,43 ± 0,20
 a
 0,00 ± 0,00
 a
 0,43 ± 0,20
 a
 
ET50 0,13 ± 0,09 * 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,13 ± 0,09
 a
 0,00 ± 0,00  0,13 ± 0,09
 a
* 0,00 ± 0,00 0,13 ± 0,09
 a
* 
ET100 0,25 ± 0,18 * 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,25 ± 0,13 0,00 ± 0,00 0,25 ± 0,13 0,00 ± 0,00 0,25 ± 0,13 
48 horas 
Controle 31,77 ± 6,27 0,36 ± 0,15 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 1,82 ± 0,46 0,09 ± 0,09 2,08 ± 0,42 0,00 ± 0,00 2,08 ± 0,42 
EB10 0,50 ± 0,42 * 0,10 ± 0,10 0,09 ± 0,09 0,00 ± 0,00 1,27 ± 0,36
 b
 0,09 ± 0,09 1,55 ± 0,43
 b
 0,09 ± 0,09 1,64 ± 0,45
 b
 
EB50 0,19 ± 0,19 * 0,19 ± 0,10 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 1,13 ± 0,26
 b
 0,00 ± 0,00 1,31 ± 0,29
 b
 0,13 ± 0,09 1,44 ± 0,29
 b
 
EB100 0,07 ± 0,07 * 0,08 ± 0,08 0,08 ± 0,08 0,00 ± 0,00 1,75 ± 0,52
 b
 0,08 ± 0,08 2,00 ± 0,55
 b
 0,00 ± 0,00 2,00 ± 0,55
 b
 
ET10 0,00 ± 0,00 * 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,33 ± 0,14
 a
 0,00 ± 0,00 0,33 ± 0,14
 a
* 0,08 ± 0,08 0,42 ± 0,19
 a
* 
ET50 0,00 ± 0,00 * 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,00± 0,00 0,11 ± 0,11
 a
 0,00 ± 0,00  0,11 ± 0,11
 a
* 0,00 ± 0,00 0,11 ± 0,11
 a
 
ET100 0,00 ± 0,00 * 0,07 ± 0,07 0,07 ± 0,07 0,00 ± 0,00 0,53 ± 0,34
 a
 0,00 ± 0,00 0,67 ± 0,40
 a




Controle 33,50 ± 6,31 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 1,33 ± 0,42 0,00 ± 0,00 1,33 ± 0,42 0,33 ± 0,21 1,43 ± 0,53 
EB10 0,67 ± 0,67 * 0,53 ± 0,19 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 2,27 ± 0,65
 b
 0,00 ± 0,00 2,80 ± 0,98
 b
 0,07 ± 0,07 * 2,87 ± 0,98
 b
 
EB50 0,20 ± 0,11 * 0,27 ± 0,21 0,47 ± 0,40 0,00 ± 0,00 1,67 ± 0,65 0,00 ± 0,00 2,40 ± 1,04 0,00 ± 0,00 * 2,40 ± 1,04 
EB100 0,00 ± 0,00 * 0,29 ± 0,29 0,00 ± 0,00 0,07 ± 0,07    1,86 ± 0,19 0,00 ± 0,00 2,21 ± 0,86 0,00 ± 0,00 * 2,21 ± 0,86 
ET10 0,00 ± 0,00 * 0,08 ± 0,08 0,00 ± 0,00 0,17 ± 0,17 0,42 ± 0,24
 a
 0,00 ± 0,00 0,67 ± 0,28
 a
 0,00 ± 0,00 * 0,67 ± 0,28
 a
 
ET50 0,54 ± 0,37 * 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,92 ± 0,25 0,00 ± 0,00 0,92 ± 0,24 0,00 ± 0,00 * 0,92 ± 0,24 
ET100 0,00 ± 0,00 * 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,64 ± 0,27 0,00 ± 0,00 0,64 ± 0,25 0,00 ± 0,00 * 0,64 ± 0,25 
96 horas 
Controle 16,33 ± 4,75 0,20 ± 0,11 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,87 ± 0,27 0,00 ± 0,00 1,07 ± 0,27 0,00 ± 0,00 1,07 ± 0,27 
EB10 0,21 ± 0,16 0,07 ± 0,07 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,86 ± 0,35 0,00 ± 0,00 0,93 ± 0,39 0,07 ± 0,07 1,00 ± 0,39 
EB50 0,00 ± 0,00 * 0,20 ± 0,11 0,00 ± 0,00 0,27 ± 0,18 1,47 ± 0,44 0,00 ± 0,00 1,93 ± 0,59 0,07 ± 0,07 2,00 ± 0,59 
EB100 0,21 ± 0,16 0,14 ± 0,10 0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 1,00 ± 0,30
 b
 0,00 ± 0,00 1,14 ± 0,28
 b
 0,00 ± 0,00 1,14 ± 0,28
 b
 
ET10 0,36 ± 0,36 *  0,00 ± 0,00 0,00 ± 0,00 0,14 ± 0,14 0,29 ± 0,13 0,00 ± 0,00 0,43 ± 0,17 0,00 ± 0,00 0,43 ± 0,17 
ET50 0,00 ± 0,00 * 0,00 ± 0,00 0,09 ± 0,09 0,00 ± 0,00 0,55 ± 0,31 0,00 ± 0,00 0,64 ± 0,31 0,27 ± 0,14 * 0,91 ± 0,37 
ET100 0,00 ± 0,00 * 0,00 ± 0,00 0,07 ± 0,07 0,00 ± 0,00 0,29 ± 0,16
 a
 0,00 ± 0,00 0,36 ± 0,20
 a




Valores expressos em média e erro padrão. Asteriscos indicam diferença estatisticamente significativa dos grupos contaminados em relação ao grupo 




De modo geral, as freqüências de MN obtidas, inclusive no grupo controle, 
foram baixas se comparadas com outros estudos realizados sob condições 
semelhantes (em bioensaio, utilizando peixes sob exposição aguda, via hídrica, com 
análise de MN corados com LA) [57 e 99]. No entanto, nestes trabalhos, houve 
indução de MN após exposição aos agentes xenobióticos. 
A utilização da laranja de acridina (LA) na análise de MN é o método mais 
sensível e realístico, visto que, a coloração convencional com giemsa pode levar a 
resultados falso positivos através da contagem de artefatos, o que não é possível 
com LA que é um corante seletivo de ácidos nucléicos [99] e ainda possibilita a 
visualização de MN nas espécies que possuem cromossomos pequenos [98]. 
A freqüência de MN em eritrócitos periféricos de peixes é geralmente baixa e 
pode ocorrer espontaneamente [96 e 98] a taxas que variam de acordo com a 
manipulação dos peixes e técnica empregada [17]. Apesar da ampla utilização de 
eritrócitos na avaliação de genotoxicidade, alguns autores consideram ser menos 
sensível do que outros tecidos, como brânquias [100-103].  
Em todos os grupos, o núcleo notched (NT) foi mais freqüente, 
principalmente no efluente bruto EB que diferiu do ET (p<0.05). As AMN são 
consideradas indicadores de genotoxicidade e complementam a análise de MN 
[102], no entanto, os mecanismos de formação dessas alterações ainda não são 
compreendidos.  
A genotoxicidade de efluentes de diversas origens tem sido atestada através 
da indução na freqüência de MN e AMN em células de peixes. Em condições de 
bioensaio foram avaliados efluentes da indústria de papel e celulose [19], indústria 
têxtil [103], resíduos de refinaria de petróleo e processamento de cromo [18], 
efluentes industriais e urbanos [104], e in situ, foram avaliadas regiões fortemente 
impactadas por resíduos agrícolas, urbanos [105] e industriais [106-107].  
A utilização da laranja de acridina (LA) na análise de MN é o método mais 
sensível e realístico, visto que, a coloração convencional com giemsa pode levar a 
resultados falso positivos através da contagem de artefatos, o que não é possível 
com LA que é um corante seletivo de ácidos nucléicos [99] e ainda possibilita a 
visualização de MN nas espécies que possuem cromossomos pequenos [98]. 
A freqüência de MN em eritrócitos periféricos de peixes é geralmente baixa e 
pode ocorrer espontaneamente [96 e 98] a taxas que variam de acordo com a 
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manipulação dos peixes e técnica empregada [17]. Apesar da ampla utilização de 
eritrócitos na avaliação de genotoxicidade, alguns autores consideram ser menos 
sensível do que outros tecidos, como brânquias [100-103].  
Em todos os grupos, o núcleo notched (NT) foi mais freqüente, 
principalmente no efluente bruto EB que diferiu do ET (p<0.05). As AMN são 
consideradas indicadores de genotoxicidade e complementam a análise de MN 
[102], no entanto, os mecanismos de formação dessas alterações ainda não são 
compreendidos.  
A genotoxicidade de efluentes de diversas origens tem sido atestada através 
da indução na freqüência de MN e AMN em células de peixes. Em condições de 
bioensaio foram avaliados efluentes da indústria de papel e celulose [19], indústria 
têxtil [103], resíduos de refinaria de petróleo e processamento de cromo [18], 
efluentes industriais e urbanos [104], e in situ, foram avaliadas regiões fortemente 
impactadas por resíduos agrícolas, urbanos [105] e industriais [106-107].  
 
 
4.3.5  Freqüência de eritrócitos imaturos (‰EI) 
 
 
As contaminações com os efluentes químicos causaram redução na 
freqüência de eritrócitos periféricos imaturos de A. altiparanae. Foram encontradas 
diferenças significativas em todos os grupos contaminados em relação ao controle 
(Tab. 6). Os grupos EB e ET quando comparados entre si, no mesmo período de 
exposição e concentração, não diferiram (p > 0,05). Os resultados evidenciam que 
os efluentes químicos tanto o bruto quanto o tratado causaram inibição da 
eritropoiese por ação citotóxica. Decréscimos na proporção de eritrócitos imaturos 
em relação a eritrócitos maduros são considerados indicadores de citotoxicidade 
[57,58 e 108].  
A diminuição de anomalias nucleares (MN e AMN) e da freqüência de 
eritrócitos imaturos pode ser conseqüência da remoção de eritrócitos maduros com 
lesões nucleares via baço e provável inibição da eritropoiese. De acordo com 
Pacheco e Santos [58] o aumento de remoção de eritrócitos maduros deve levar a 
um aumento na freqüência de eritrócitos imaturos, no entanto, os autores obtiveram 
alterações das respostas genotóxicas em Anguilla anguilla através da redução da 
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freqüência de AMN após exposição rápida a altas doses de contaminates e 
exposição longa em baixas concentrações, acompanhado por redução na freqüência 
de EI, sugerindo que os compostos citotóxicos matam os eritrócitos em vez de 
formar uma lesão nuclear não letal, comprometendo a expressão de anormalidades 
nucleares através da ação citotóxica. 
Os resultados indicam que os agentes xenobióticos podem ter conduzido à 
morte celular dos eritrócitos imaturos que já estavam na circulação periférica, visto 
que houve grande redução de EI após 24 horas de contaminação, tempo insuficiente 
para a maturação celular. Existem poucos dados na literatura sobre a cinética 
eritrocitária de teleósteos, de acordo com Murad [109] a maturação eritrocítica em 
Carassius auratus ocorre entre 16 e 21 dias. Em peixes, a hematopoiese sofre 
influencia de diversos fatores biológicos e ambientais [110]. 
Os dados sobre o tempo de vida dos eritrócitos circulantes é variada, sendo 
de 105 dias em Oncorhynchus mykiss (Salmonidae) e 310 em Cyprinus carpio 
(Ciprinidae) [111], em triplóides de Carassius auratus langsdorfii (Ciprinidae) 102 
dias [112], em Tinca vulgaris (Ciprinidae) 150 dias [113], já em Carassius auratus 
(Ciprinidae) é de 160 dias [114]. 
A análise da freqüência de eritrócitos imaturos em peixes foi avaliada por 
Çavas e Ergene-Gözükara [57] que reportaram decréscimos na proporção de 
eritrócitos imaturos acompanhado por aumento na freqüência de MN nessas células 
em Oreochromis niloticus após tratamento com metronidazol. Pacheco e Santos [58] 
obtiveram resultados semelhantes após exposição de Anguilla anguilla a 
benzo(a)pireno, ácido deidroabietico e efluente da indústria de clareamento de 
celulose. 
 
4.4  Conclusões 
 
 
A genotoxicidade dos efluentes bruto e tratado provenientes dos laboratórios 
do Departamento de Engenharia Química da Universidade Federal do Paraná foi 
avaliada através do ensaio cometa em eritrócitos e células branquiais, freqüência de 
alterações morfológicas nucleares e micronúcleo em eritrócitos. O potencial 
citotóxico foi analisado pela freqüência de eritrócitos imaturos.  
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Através da análise do ensaio cometa foi verificado que ambos os efluentes 
causaram danos no DNA de Astyanax altiparane em todas as concentrações e 
períodos de exposição avaliados, com excessão do tempo de 48 horas na menor 
concentração, indicando que as águas residuais dos laboratórios analisados são 
genotóxicas e que o sistema de tratamento é ineficiente na remoção de substâncias 
tóxicas ou os químicos adicionados no tratamento dos resíduos são genotóxicos 
e/ou podem apresentar um efeito sinérgico. 
Foi observada redução nas freqüências de MN, AMN e EI nos grupos 
contaminados, esses resultados podem estar relacionados a um efeito supressor 
citotóxico. 
Sugere-se que estudos sejam realizados para avaliar o potencial genotóxico 
das substâncias utilizadas no tratamento de efluentes, em função dos riscos à saúde 
associados à exposição a estes químicos. 
As substâncias adicionados durante o processo de clarificação dos efluentes 
frequentemente melhoram a qualidade da água quando avaliada através das 
análises físico-químicas, no entanto, efeitos tóxicos subletais podem ser 
mascarados. 
Sugere-se que sejam desenvolvidos sistemas de gerenciamento para 
minimizar o impacto ambiental causados pela produção e disposição dos resíduos 
dos laboratórios das instituições de ensino e pesquisa. 
Para uma avaliação mais realística de risco ecológico, é recomendada a 
inserção do ensaio cometa na legislação brasileira como uma ferramenta de 
avaliação ecotoxicológica em programas de monitoramento ambiental. 
É reconhecida a necessidade da utilização de espécies nativas em testes de 
toxicidade aguda, no entanto, nas condições avaliadas, a espécie A. altiparanae não 
atendeu ao propósito, desta forma, sugerem-se alterações das condições 
experimentais, como a utilização de aquários maiores ou aumento de replicatas com 
menor número de peixes, a fim de evitar reações agonísticas que alterem os 
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1  Teste de toxicidade aguda 
 
 
O teste foi realizado de acordo com a metodologia descrita pela ABNT 
(2004), com modificações segundo KNIE e LOPES (2004), sendo utilizado para a 
obtenção da concentração letal mediana (CL50), que corresponde a concentração 
real da amostra que causa efeito agudo (letalidade) a 50% dos organismos no tempo 
de exposição de 96 horas, nas condições de ensaio. 
O teste baseia-se na exposição de peixes às amostras de contaminantes em 
diferentes diluições pelo período de 96 horas, em sistema de fluxo estático. Após o 
tempo de exposição, é determinado como critério-teste, o número de organismos 
mortos. Finalizado o experimento, realiza-se o teste de sensibilidade do lote de 
peixes.  
  
Água de Diluição 
 
A água de diluição é uma água sintética padronizada pelas normas dos 
testes de toxicidade, é uma solução de qualidade conhecida e altamente segura 
para o cultivo de organismos e para a execução dos testes. 
O procedimento e os reagentes necessários para o preparo da água de 
diluição estão descritos a seguir: 
a) Preparar à base de água deionizada ou destilada; 
b) No preparo de 100 litros, colocar aproximadamente 20 litros de água no recipiente 
e adicionar os sais, misturando bem, e completando até o volume final de 100 litros; 
c) Adicionar: 
 294,0 mg. L-1 de cloreto de cálcio di-hidratado (CaCl2.2H2O); 
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 123,3 mg. L-1 de sulfato de magnésio hepta-hidratado (MgSO4. 7 
H2O); 
 63,0 mg. L-1 de bicarbonato de sódio (NaHCO3); 
 5,5 mg. L-1 de cloreto de potássio (KCl); 
d) Aerar a solução por 12 a 24 horas para que o pH se estabilize e a concentração 
de oxigênio atinja a saturação; 
e) Manter o pH na faixa entre 7,0 e 8,0. Se necessário, ajustar com ácido clorídrico 




Preparar as soluções-teste em proveta, colocando o volume indicado da 
amostra para cada concentração e completando para o volume desejado com água 
de diluição (Tab.1). 
Manter o pH na faixa entre 5,0 a 9,0. Se necessário, ajustar para que não 
cause diretamente a letalidade nos animais de forma que obscureça o efeito de 
toxicidade dos compostos da solução-teste. 
 


















Controle - - 3000 3000 - 
1 : 1 1 3000 - 3000 100 
1 : 2 2 1500 1500 3000 50 
1 : 3 3 1000 2000 3000 33,33 
1 : 4 4 750 2250 3000 25 
1 : 5 5 600 2400 3000 20 
1 : 6 6 500 2500 3000 16,67 





Para amostras de potencial tóxico desconhecido, sejam ambientais ou 
compostos químicos, é recomendável, antes do teste definitivo, a execução de um 
teste preliminar para conhecer o intervalo aproximado da sua ação nociva, ou seja, a 
maior diluição que causa morte a 100 % dos peixes, e a menor diluição na qual não 
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se observa o efeito. Esses valores-limite definem a diluição inicial, o intervalo entre 
as diluições e a diluição final da série de diluições do teste definitivo. 
O teste preliminar é executado do mesmo modo que o teste definitivo, porém 
é suficiente apenas um recipiente de teste com 3 litros de solução, 3 peixes por 
diluição (densidade de estocagem de 1 g. L-1) e um tempo de exposição de até 24 
horas. O objetivo desse procedimento é aumentar a eficiência do ensaio, 




Realizar o teste em replicata, utilizar no mínimo 10 peixes por solução-teste 
e manter os indivíduos na densidade de 1 g. L-1.   
Iniciar com a distribuição dos peixes do grupo controle (água de diluição) e 
depois em ordem crescente de concentração, nas soluções-teste, colocando-os 
rápida e cuidadosamente nos aquários, com o auxílio de um puçá de náilon. 
Monitorar diariamente a temperatura e o pH das amostras, pelo menos nas 
concentrações mais baixa, intermediária e mais alta. Os peixes mortos devem ser 




Ao final do ensaio, registrar o número total de indivíduos mortos em cada 
solução-teste. São considerados válidos os resultados que, no término do período 
de ensaio, atendam aos seguintes requisitos: 
a) a porcentagem dos organismos mortos no controle for inferior ou igual a 10%; 
b) o teor de oxigênio dissolvido final deve ser maior ou igual a 4 mg. L-1;  








Teste de sensibilidade 
 
Para verificar a sensibilidade do organismo-teste ou alterações no ambiente 
do sistema-teste, determinar a (CL50) para a substância de referência dicromato de 
potássio (K2Cr2O7). 
A (CL50) obtida deve estar compreendida num intervalo de ± 2 desvios-padrão em 




O calculo da concentração letal mediana (CL50) foi realizado através do 
método Trimmed Spearman-Karber (Hamilton et al., 1976). Para comparação do 
efeito letal entre os diferentes tratamentos foi utilizado o teste de Kruskal-Wallis. 
 
Relatório de ensaio 
 
O relatório de ensaio deve possuir as seguintes informações: 
a) organismo-teste; 
b) todos os dados necessários para identificar a amostra; 
c) data da realização do ensaio; 
d) dados biológicos (porcentagem de efeito nas soluções-teste), físicos e químicos 
referentes ao ensaio; 
e) resultado do ensaio (CL50); 
f) qualquer comportamento anormal dos organismos nas condições de ensaio; 
g) as modificações introduzidas e eventuais ocorrências durante a realização do 
ensaio; 
g) sensibilidade do organismo-teste a subtância de referência; 




2  Ensaio cometa 
 
 
A técnica foi descrita por Speit e Hartmann (1999), com alterações segundo 
Ferraro (2003). 
 
Ensaio cometa com células do sangue 
 
 Procedimento para montagem e análise das lâminas: 
a) Coletar 10 μl de sangue de cada animal e misturar com 1 ml de soro bovino fetal; 
Desta solução, coletar 10 μl de suspensão celular e misturar com 120 μl de agarose 
LMP, previamente preparada e levemente aquecida (37ºC); 
b) Colocar sobre uma lâmina com a cobertura de agarose normal; 
c) Cobrir a lâmina com uma lamínula e levar a geladeira por 15 minutos; 
d) Depois de decorrido o tempo de refrigeração, retirar as lamínulas com cuidado; 
e) Colocar as lâminas em solução de lise dentro de cubetas e manter em 
refrigerador por 24 horas; 
f) Preparar a cuba de eletroforese mergulhando-a em gelo (4°C) e no escuro; 
g) Colocar as lâminas na cuba horizontal de eletroforese, quando necessário, 
preencher os espaços vazios com lâminas limpas; 
h) Na cuba de eletroforese, adicionar suavemente o tampão de eletroforese com pH 
maior que 13, de maneira a cobrir as lâminas; 
i) Manter as lâminas na solução de eletroforese por 30 minutos para a 
desespiralização do DNA; 
j) Iniciar a corrida de eletroforese a 25V e 300 mA por 25 minutos; 
k) Terminada a eletroforese, retirar as lâminas cuidadosamente e neutralizar com 5 
mL de tampão de neutralização (pH 7,5) por 5 minutos; 
l) Repetir a neutralização por mais duas vezes; 
m) Secar as lâminas na posição inclinada e fixar com etanol por 5 minutos; 
n) Para a coloração, adicionar 20 μL de brometo de etídeo (20 mg. L-1) em cada 






Ensaio cometa com células das brânquias 
  
 O procedimento para montagem das lâminas com o tecido das brânquias 
consiste das seguintes etapas: 
a) Retirar as brânquias de cada animal; 
b) Acondicionar o tecido em frasco de microcentrífuga do tipo ependorf contendo 
1mL de soro bovino fetal. Armazenar estes frascos sob refrigeração e na ausência 
de luz; 
c) Desagregar o tecido em micro homogeneizador a 1500 rpm por cerca de 30 
segundos; 
d) Coletar 50 μL do homogeneizado obtido e misturar com 120 μL de agarose LMP, 
previamente preparada e levemente aquecida (37ºC); 




 Analisar sob microscópio de epifluorescência com aumento de 400x em 
teste cego, 100 cometas em cada lâmina. 
 Classificar os cometas de acordo com o dano, conforme o comprimento da 
cauda formada após a corrida de eletroforese, sendo: 0 (sem dano aparente), 1 
(pouco dano), 2 (dano moderado), 3 (dano elevado) e 4 (dano máximo). Os cometas 
em que não é possível visualizar a região da cabeça devem ser desconsiderados da 
contagem por representarem DNAs totalmente fragmentados, característicos de 
células inviáveis. 
 Atribuir escores de danos através da multiplicação do número de cometas 








Escores = {(0 x n





A análise estatística é realizada através de testes não-paramétricos, para a 
comparação dos escores entre dois grupos utiliza-se o teste de Mann-Whitney e 
para comparações múltiplas o teste de Kruskal-Wallis. 
Preparação das lâminas com cobertura de agarose 
 
a) Dissolver 1,5 g de agarose normal em 100 mL de PBS em Erlenmeyer, com 
agitação por duas horas;  
b) Colocar para aquecer;  
c) Após fervura, deixar solidificar a temperatura ambiente;  
d) Picar a agarose em e ferver; 
e) Repetir as etapas “c” e “d”; 
f) Levar para banho-maria a 70ºC, o banho deve ficar no nível da agarose; 
g) Mergulhar as lâminas, previamente limpas com etanol, na agarose até alcançar a 
parte esmerilhada. Procurar fazer uma camada fina de agarose; 
h) Retirar a lâmina e limpar com papel o lado oposto da parte esmerilhada; 
i) Secar “overnight” em temperatura ambiente. Estas lâminas podem ser estocadas 
por várias semanas. 
 
Preparação da agarose de baixo ponto de fusão (LMP) 
 
a) Dissolver 0,1 g de agarose de baixo ponto de fusão em 20 mL de PBS; 
b) Colocar para aquecer com agitação constante; 
c) Desligar o aquecedor quando levantar fervura e manter a agitação até diminuir a 
temperatura da agarose; 
d) Desligar o agitador e deixar solidificar a temperatura ambiente; 




 0,2 g de cloreto de potássio – KCl (PM 74,55). 
 0,2 g de fosfato de potássio monobásico – KH2HPO4 (PM 136,09). 
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 8 g de cloreto de sódio - NaCl (PM 58,44). 
 1,15 g de hidrogêniofosfato disódico anidro - NaHPO4 (PM 141,96). 
 1000 mL de água deionizada. 
 
a) Fazer em balão volumétrico de 1000 mL; 
b) Acrescentar a água até alcançar a marca do balão volumétrico; 
c) Acertar o pH para 7,4; 
d) Estocar em refrigerador; 
 
Solução de Lise – Estoque 
 
Para 1000 mL: 
 890 mL de água destilada. 
 146,1 g de Cloreto de Sódio - NaCl (2,5 M). 
 37,2 g de Ácido Etilenodiaminotetracético - EDTA (100 mM; PM 372,24). 
 1,2 g TRIS 10 mM (PM 121,14). 
 8 g de Hidróxido de Sódio sólido (NaOH PM 40,0). 
 
a) Dissolver os reagentes em 890 mL de água; 
b) Acertar o pH com NaOH até atingir pH 10, 
c) Adicionar 10 g de lauril sarcosinato de sódio e misturar bem lentamente para 
evitar a formação de grumos. 
 
Solução de Lise – Uso 
 
Para 100 mL: 
 1 mL de Triton X – 100. 
 10 mL DMSO. 
 89 mL solução estoque. 
 
a) Adicionar todos os reagentes em uma proveta de 100 mL; 




Solução de Hidróxico de Sódio (NaOH) (300 mM): 
 
 19,2 g de NaOH. 




Ácido Etilenodiaminotetracético - EDTA (200 Mm) – Estoque  
 
 14,89 mL de EDTA. 
 200 mL de água deionizada. 
 
a) Acertar o pH para 10 com pastilhas de NaOH; 
b) A solução pode ser estocada. 
 
Tampão de Eletroforese 
 
 1600 mL de água destilada gelada (4°C). 
 8 mL de EDTA (200 Mm). 
 48 mL da solução de NaOH. 
 
a) Agitar; 
b) Acertar o pH para maior 13 com pastilhas de NaOH. 
 
Tampão de Neutralização 
 
 51,04 g de TRIS. 
 1000 mL de água deionizada. 
 
a) Agitar; 





Solução de Coloração – Estoque 
 
 10 mg de Brometo de Etídio. 
 50 mL de água deionizada. 
 
 
Solução de Coloração – Uso 
 
 1 mL de solução estoque. 
 9 mL de água deionizada. 
 
Descontaminação das lâminas 
 
 Deixar as lâminas expostas à luz por uma semana; 
 Após este período colocar de molho na solução de descontaminação por 24 
horas; 
 Neutralizar a solução com bicarbonato de sódio (NaHCO3); 
 Lavar as lâminas utilizando luvas. 
 
a) 1L de água; 
b) 13,6 g de nitrito de sódio (NaNO2); 




3  Teste do micronúcleo com coloração fluorescente de laranja de acridina 
 
 
 O teste do micronúcleo (MN) com coloração fluorescente de laranja de 
acridina em eritrócitos foi realizado de acordo Ueada et al (1992) e utilizada para a 
determinação da freqüência de micronúcleos, de alterações morfológicas nucleares 
(AMN) e verificação do efeito do contaminante no processo de eritropoiese através 
da análise da frequência de eritrócitos policromáticos ou imaturos.   
 
a) Coletar o sangue periférico; 
b) Diluir o sangue com a mesma quantidade de soro bovino fetal; 
c) Fazer esfregaço com a suspensão celular obtida;  
d) Secar as lâminas “overnight”; 
e) Fixar com metanol por 10 minutos; 
f) Corar as lâminas com 20 L de laranja de acridina a 0;003% em tampão 
Sorenson‟s com  pH 6;8 por  2–3 minutos; 
g) Enxaguar brevemente as lâminas com o tampão ou com água destilada; 
h) Analisar imediatamente em microscópio de epifluorescência, em aumento de 
1000x; 
i) Analisar em teste cego 1000 células/peixe. 
 
Identificação de eritrócitos imaturos 
 
 A identificação de eritrócitos imaturos e de MN foi realizada segundo Çavas 
e Ergene-Gözükara (2005). A laranja de acridina cora seletivamente eritrócitos 
imaturos ou policromáticos. Sob microscópio fluorescente, micronúcleos e os 
principais núcleos apresentam forte fluorescência verde-amarelo e entre todas as 
células os eritrócitos imaturos podem ser facilmente identificados pelo seu conteúdo 
de RNA citoplasmático, apresentando fluorescência vermelha no citoplasma. 
 O critério para a identificação de eritrócitos jovens micronucleados será o 
seguinte: 
a) O micronúcleo não pode ultrapassar um terço do tamanho do núcleo principal. 
b) O micronúcleo deve estar claramente separado do núcleo principal. 
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c) O micronúcleo deve estar no mesmo plano de foco e ter a mesma cor e 
refringência do núcleo principal.  
As alterações na forma elíptica normal dos núcleos das hemácias que não 
se enquadraram no conceito de micronúcleo, também são analisadas, sendo 
descritas como alterações morfológicas nucleares (CARRASCO; TILBURY; MYERS, 
1990). 
 
Classificação das alterações morfológicas nucleares (AMN) 
 
Em peixes, diversos tipos de anomalias nucleares ainda não apresentam 
sua origem completamente compreendida. Carrasco, Tylbury e Myers (1990), 
descreveram e fotografaram as alterações morfológicas encontradas em núcleos de 
eritrócitos de peixes. Essas lesões foram basicamente classificadas em:  
a) Blebbed: núcleos com uma pequena evaginação da membrana nuclear, 
parecendo conter eucromatina ou heterocromatina (mais escuro). O tamanho destas 
evaginações varia desde pequenas protuberâncias a estruturas completamente 
circunscritas, semelhantes aos micronúcleos, mas ainda ligadas ao núcleo principal; 
b) Lobed: núcleos com evaginações mais largas do que as descritas para os 
blebbed. Sua estrutura não é tão definida como a anterior. Alguns núcleos 
apresentam várias destas estruturas; 
c) Vacuolated: núcleos que apresentam uma região que lembra os vacúolos no seu 
interior. Estes “vacúolos” apresentam-se destituídos de qualquer material visível no 
seu interior; 
d) Notched: núcleos que apresentam um corte bem definido em sua forma. 
Geralmente com uma profundidade apreciável no núcleo. Esses cortes parecem não 
possuir nenhum material nuclear e parecem ser delimitados pela membrana nuclear. 
 
Cálculo da freqüência de eritrócitos imaturos (‰EI) 
 
 Calcula-se o escore de eritrócitos imaturos para cada 1000 eritrócitos 
amostrados por peixe. Os resultados são apresentados como uma frequência (‰), 






Frequência de eritrócitos imaturos (‰EI) = 
 
Onde:   
No EIs = No eritrócitos imaturos; 




 Após a obtenção das freqüências, campara-se os grupos através do teste de 




No EIs + No EMs 

















































2  Licença ambiental da piscicultura fornecedora dos peixes 
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